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1 Einleitung	und	Zielstellung	
Die Uranindustrie ist, abgesehen von Europa, weiter im Aufschwung. Ab dem Jahr 2004 gab 
es einen kontinuierlichen Anstieg des Uranpreises von 10 USD/lb bis maximal 135 USD/lb 
im Jahr 2007, und seitdem wird im Mittel ein Preis von 50 USD/lb erzielt (Merkel & Schipek 
2012). Die internationale Firmengruppe CAMECO (Ltd. GmbH), die südafrikanisch-
kanadische SXR Uranium One, die britsch-australische Rio Tinto-Gruppe, die kasachische 
Kazatomprom und das französische Unternehmen Areva sind heutzutage bekannt als die 
weltgrößten Uranbergbauunternehmen (WNA 2012).  
Der globale Uranabbau steigerte sich in den letzten Jahren von 43.758 Tonnen Uran im Jahr 
2008 bis auf 54.670 Tonnen Uran im Jahr 2010 (eine Steigerung von ca. 25 %) (OECD-IAEA 
2012), nachdem es zuvor in den Jahren seit 1989, verbunden mit dem Ende des nuklearen 
Wettrüstens und einem Absinken des damit verbundenen Uranbedarfes, zu einem Einbruch 
des Preises und zu einer Abnahme der bergbaulichen Uranproduktion gekommen war. Die 
größten Uranabbauländer sind heute Kasachstan (33 %), Kanada (18 %), Australien (11 %), 
Namibia (8 %), Niger (8 %), Russland (6 %), Usbekistan (5 %) und die USA (3 %) (OECD-
IAEA 2012). 
In Deutschland gibt es heutzutage keine kommerzielle Uranproduktion mehr. Die Stilllegung 
der deutschen Produktionsanlagen begann im Jahr 1989 (in der alten Bundesrepublik 
Deutschland) und 1990 (in der vormaligen Deutschen Demokratischen Republik). 
Die Urangewinnung im Zusammenhang mit Grubenwasserbehandlung und 
Umweltsanierungs-Maßnahmen betrug zwischen 1991 und 2010 rund 2.439 Tonnen Uran 
(OECD-IAEA 2012). 
Im Bereich der ehemaligen sächsisch-thüringischen Uranbergbauregion wurden von 1946 bis 
1990 durch die Sowjetische Aktiengesellschaft WISMUT, die in die sowjetisch-deutsche 
Aktiengesellschaft (SDAG) WISMUT umgewandelt wurde, insgesamt ca. 220.000 Tonnen 
Uran gefördert (Beleites 1992; Max & Mason 1996). Die Deutsche Demokratische Republik 
war in diesem Zeitraum der drittgrößte Produzent von Uran in der Welt. Nach dem Ende des 
Wirtschaftssystems der DDR und der Vereinigung der beiden deutschen Staaten endete der 
Abbau von Uran nahezu schlagartig. Eine Erschöpfung einiger wichtiger Lagerstätten hatte 
sich allerdings schon in den Jahren zuvor angekündigt. Die SDAG WISMUT ging in die 
bundeseigene WISMUT GmbH über, die sich mit der Stilllegung und Sanierung der 
Bergbaubetriebe und deren Hinterlassenschaften in den ostdeutschen Ländern, speziell in 
Sachsen, Thüringen und Sachsen-Anhalt, beschäftigt. Als der Uranerzbergbau Ende 1990 
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abrupt eingestellt wurde, hinterließ er tiefgreifende Schädigungen in der Umwelt. 
Nach Angaben der „WISMUT“ waren 1.500 km offene Grubenbaue, 311 Mio. m³ 
Haldenmaterial und 160 Millionen m³ radioaktive Schlämme in dichtbesiedelten Gebieten 
zurückgeblieben. Laut der WISMUT GmbH sind seither etwa 5,7 Mrd. Euro in die Stilllegung 
der Bergwerke und Aufbereitungsanlagen sowie in die Sanierung der kontaminierten 
Betriebsflächen geflossen.  
Der Eintrag von radioaktiven Elementen in die Umwelt erfolgt beim Uranbergbau durch 
Grubenwässer, Haldensickerwässer, Abwässer der Aufbereitungsbetriebe, die Bewetterung 
der Gruben in Form von Radon, durch Sickerwässer der Schlammabsetzanlagen sowie durch 
Stäube aus trockengefallenen Absetzanlagen und offenen Halden (Beleites 1992; Gatzweiler 
1996; WISMUT 1999; Dudel 2000). Dabei werden radioaktive wie auch chemisch-toxische 
Stoffe freigesetzt. Bei den Radionukliden handelt es sich um Uran selbst sowie auch um die 
Zwischenglieder seiner Zerfallsreihen, welche das Uran in der Lagerstätte aufgrund des dort 
gegebenen, mehr oder minder ungestörten säkularen Gleichgewichtes begleiten und die im 
Zuge des Erzaufbereitungsprozesses abgetrennt werden. Diese Stoffe können als feste 
(staubförmige), wasserlösliche und gasförmige (Radon) Substanzen in die Luft, in den Boden 
und in das Oberflächen- und Grundwasser gelangen (Gatzweiler 1996).  
Aufgrund der vergleichsweise hohen Löslichkeit von Uranverbindungen ist der Wasserpfad 
von diesem Element besonders betroffen (Dudel et al. 2005). Die Konzentrationen von Uran 
und seinen radioaktiven Zerfallsprodukten nehmen europaweit im Oberflächenwasser auf 
Einzugsgebietsebene zu (Steudtner 2011). Neben Bergbaueinflüssen spielt auch die 
ackerbauliche Ausbringung von Phosphatdüngemitteln eine Rolle, da die zu deren Produktion 
verwendeten Rohphosphate häufig mit Uran vergesellschaftet vorkommen. 
Die Konzentrationen im Wasserpfad erreichen an vielen Orten Werte, die für vergleichsweise 
unempfindliche Wasserorganismen (Sheppard et al. 2005) eine toxische Wirkung entfalten 
können. Der Wasserpfad muss aufgrund der Human-Toxizität des Urans besonderes beachtet 
werden. Der Trinkwassergrenzwert wurde in Deutschland vor kurzem auf 10 µg*L-1 
festgesetzt (TrinkwV-(2001) 2012). Deshalb wird Uran im Wasser einschließlich 
Grundwasser besonders kontrolliert und Einleitungen werden von den Behörden überwacht 
bzw. beschränkt. Die WISMUT GmbH betreibt deshalb dort, wo hohe Frachten (ehemalige 
großtechnische Aufbereitungsanlagen und große Absetzanlagen sowie geflutete Grubenbaue) 
oder hohe Sickerwasserkonzentrationen aus Halden und IAA (Absetzanlagen, „Tailing“) 
auftreten, aufwändige und damit sehr teure chemische Wasserbereitungsanlagen (WISMUT 
1999).  
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Diese Reinigung findet bei Restkonzentrationen von mehreren Hundert µg*L-1 Uran ihre 
technische und wirtschaftliche Grenze, sodass die Wässer dann in diesem Zustand in die 
Vorflut abgeschlagen werden. Über die Vorflut, die Zwickauer Mulde und die Weiße Elster, 
wird Uran bis weit in die großen Flüsse (Vereinigte Mulde, Saale und Elbe) verfrachtet. 
Die Sedimente der Auen und Flüsse bzw. Stauseen wirken als Uransenken und 
möglicherweise auch zeitweilig als Quellen (Beuge et al. 1995; Hoppe et al. 1996; Müller 
1998; Bister et al. 2012). Diese Prozesse sind noch nicht vollständig aufgeklärt. Daneben gibt 
es viele kleine „Uranquellen“ im Bereich des sogenannten „Alt-Bergbaus“. Dazu zählt das 
ehemalige Uranbergbaugebiet im Vogtland. Dort wird im Bereich der Gemeinde Mechelgrün-
Zobes ständig Uran in den Wasserpfand freigesetzt und „quellnah“ in einem Feuchtgebiet 
anteilig fixiert (Dudel et al. 2005; Ritzel 2009).  
Generell sind Feuchtgebiete in der Lage, in ihren Substraten hohe Urankonzentrationen 
anzureichern, wobei sich die Uranfracht im Wasserpfad im entsprechenden Maße verringert, 
und das Element sich in den Festphasen des Feuchtgebiets anreichert (Schöner et al. 2009). 
Das untersuchte Gebiet ist als ein Schwarzerlen-Bruchwald anzusprechen (Holtvoeth et al. 
2010). Die Wasserläufe und -flächen des Gebietes sind durch allochthone Einträge 
organischen Kohlenstoffes geprägt. Auf dieser Grundlage sind Interaktionen des 
wassergelösten Urans mit organischer Substanz in diesem ehemaligen Bergbaugebiet, 
insbesondere mit deren schwerabbaubaren Anteilen wie Lignin und Zellulose, zu diskutieren. 
Weiterhin sind die an den Ab- und Umbauprozessen beteiligten Zersetzungsgemeinschaften 
(Mikroben innerhalb von Biofilmen) für die Festlegung von Uran und seinen Tochternukliden 
im Gewässersediment von großer Bedeutung.  
Von Schaller et al. (2008) wurde bei einem Abbauversuch von Laub mit und ohne Einfluss 
von wirbellosen Laubzerkleinerern (Shredder) belegt, dass die Urankonzentration in der 
gelösten Phase im (zeitlichen) Verlauf der Laubzersetzung entgegen der Erwartung mit 
zunehmendem Huminstoffengehalt (DOC) abnimmt. Ob das Uran hauptsächlich an der 
Lignozellulose des in Zersetzung befindlichen Laubes oder an dem sich auf dem Material 
entwickelnden Biofilm adsorbiert und akkumuliert wird, ist bisher nicht ausreichend 
untersucht. Im Rahmen dieser Arbeit wurde die Relation zwischen Uran, das an in Abbau 
befindlichem Laub akkumuliert, und den im Zuge des Abbauprozesses auffindbaren 
residualen Biomassekomponenten und Abbauprodukten (Lignin, Zellulose und Tannin) im 
Freiland näher betrachtet. Daneben wurde auch untersucht, in welchen 
Partikelgrößenfraktionen sich die größten Uranmengen akkumulieren. 
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Dudel et al. (2005) fanden, dass die Festlegung von Uran an allochthonem Bestandsabfall und 
seinen Zersetzungsprodukten zumindest lokal über Jahrzehnte hinweg stabil sein kann. 
Je nach Fließgeschwindigkeit und Partikelgröße tragen diese Prozesse zum Transfer von Uran 
aus dem Oberflächenwasser ins Sediment bei.  
Über Jahrzehnte war die Vorsperre Neuensalz beeinflusst durch einen an den Wasserpfad 
gebundenen Eintrag gelösten wie auch an Feinsedimente gebundenen Urans sowie an vor Ort 
stattfindende Einträge allochthonen Materials (Bestandesabfall), was zusammen zur Bildung 
von Dauersedimenten beitrug und beiträgt.  
Ob die Sedimente in dem Standwasser der Vorsperre Neuensalz eine Quelle oder eine Senke 
für Uran und sein Tochternuklid Radium darstellt, war bisher nicht untersucht. Aus 
Isotopenanalysen mittels Gammaspektroskopie lassen sich Aussagen zum Alter des 
Sedimentes in der Vorsperre sowie zu dessen Inventar an Uran und Radium ableiten. 
Informationen über die Quellen der Belastungen und die möglichen Ausbreitungspfade sind 
auch notwendig, um Aussagen zu den Sanierungsmöglichkeiten von Altlasten zu treffen und 
die Ausbereitungswege gegebenenfalls unterbinden zu können (Satir & Bracke 1997). 
Exemplarisch wurden die Untersuchungen im ehemaligen Bergbaugebiet der Wismut AG von 
Zobes bei Neuensalz im sächsischen Vogtland durchgeführt. Die Arbeit gliedert sich in drei 
Abschnitte. 
Im ersten Teil dieser Arbeit (Kap.  4.1) wird versucht, auf nachstehende Fragen zu antworten: 
 Wie verhalten sich das Uran und sein Tochternuklid Radium im Abstrom des Tailings 
Zobes des ehemaligen Uranbergbaugebietes Neuensalz unter den vorgefundenen 
wasserchemischen Verhältnissen bei Betrachtung einer zunehmenden Entfernung von 
der Quelle (aus geflutetem Grubengebäude und Tailing-Sickerwässern) unterhalb des 
Tailingdammes? 
 Welche abiotischen und biotischen Steuergrößen können eine entscheidende Rolle für 
die Immobilisierung und/oder Mobilisierung der Radionuklide Uran und Radium im 
Gewässersediment entlang der Fließstrecke des Untersuchungsgebiets spielen? 
 Wie fest sind die Radionuklide in den untersuchten Sedimenten gebunden? 
 Ist das untersuchte Feuchtgebiet eine relevante Senke für die Radionuklide, 
insbesondere Uran und Radium? 
 Stehen die Radionuklide in einem Zerfallsgleichgewicht? 
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Im zweiten Teil (Kap.  4.2) wird anhand der Ergebnisse des ersten Teils dieser Arbeit ein 
Freilandexperiment mithilfe der Litter bag-Methode durchgeführt und auf die folgenden 
Schwerpunkte fokussiert: 
 Wie hoch ist die Fixierung von Uran und Radium an organischem Substrat (z. B. 
Erlenlaub) einschließlich Aufwüchsen während mikrobieller Abbauprozesse im 
Fließgewässer unter Abwesenheit von wirbellosen, Laub zerkleinernden Insekten 
(sogenannten „Shreddern“)?  
 In welcher Fraktion (Grob > 2.000 µm, Mittel < 2.000-63 µm, Fein < 63 µm bzw. 
DOC-gebunden), die unterschiedlich transportfähig sind, wird Uran am stärksten 
akkumuliert? 
 Wird Uran im Laufe des Abbaus von organischem Material (Laub) in Fließgewässern 
an den schwer abbaubaren Bestandteilen (Lignin und Zellulose) festgelegt oder wird 
Uran mit den leicht abbaubaren organischen Verbindungen (DOC, Gesamtphenol) 
freigesetzt bzw. transportiert? 
 Tragen die schwer abbaubaren organischen Substanzen, insbesondere die polymeren 
Inhaltsstoffe Lignin und Zellulose, maßgeblich zur Bildung einer dauerhaften Senke 
für Uran bei? 
 Welche Rolle spielen die Fraktionen [Mittel < 2.000-63 µm und Fein < 63 µm] beim 
Transport-Verhalten im Fließgewässer und wie stark wird Uran an diesen Partikeln 
fest gebunden? 
Im dritten Teil (Kap.  4.3) dieser Arbeit wurde im Abstrom in einem größeren gestauten 
Wasserkörper mit ausgeprägter periodischer Schichtung (Eisbedeckung, Sommerstagnation) 
die Akkumulation von Uran und Radium und das (Re-)Mobilisierungspotential abgeschätzt. 
Mithilfe von Bohrkernproben aus der Vorsperre Neuensalz wurde versucht, die 
Sedimentationsrate und das Alter der Sedimente festzustellen. Es wurden die 
Aktivitätskonzentrationen der Radionuklide 238U, 226Ra und 210Pb sowie 137Cs in den 
Vorsperren-Sedimenten bestimmt. Zur Datierung der Sedimentschichten wurde die 137Cs-
Methode herangezogen, und daraus wurden zeit- und flächenbezogene Sedimentationsraten 
für 238U, 226Ra und 210Pb berechnet. Mittels einer modifizierten Methode der sequentiellen 
chemischen Fraktionierung wurden in Sedimenthorizonten unterschiedlichen Alters die 
Mobilisierungspotentiale abgeschätzt.  
                                                                                                           Einleitung und Zielstellung 
6 
Insgesamt wurden Antworten auf die folgenden Fragestellungen im Sedimentations- und 
Rücklösungs-System der Vorsperre Neuensalz gesucht: 
 Stellt das Gewässer-System der Vorsperre Neuensalz eine Senke oder eine Quelle für 
Uran dar? 
 Welche Einflussgrößen dominieren unter den gegebenen Bedingungen 
(Winterstagnation unter Eis) die vertikale Verteilung von Uran im Sediment? 
 In welchen Bindungsformen liegt Uran im untersuchten Sediment vorwiegend vor? 
 Ist eine Retention von Uran in der Vorsperre Neuensalz belegbar und damit eine 
Wirkung als „Filter“ gegen einen Uraneintrag in die nachgelagerte Talsperre Pöhl? 
 Welche Prozesse können für die Immobilisierung oder die Mobilisierung von Uran im 
Kontaktbereich zwischen Sediment und Porenwasser verantwortlich sein? 
 
Die Gesamtproblematik wird abschließend in einer zusammenfassenden Diskussion erörtert 
(Kap.  5). 




In der Umwelt können sowohl natürliche als auch künstliche Radionuklide (z. B. 137Cs) 
vorhanden sein, welche durch menschliche Tätigkeiten erzeugt und freigesetzt wurden 
(UNSCEAR 2000). Die natürlichen Radionuklide sind Bestandteile von Gesteinen und 
Mineralien sowie von Wasser, Boden und Luft (Siehl 1996). Ihrem Ursprung nach 
unterscheidet man primordiale Radionuklide, d. h. Radionuklide, die seit der Entstehung der 
Erde vorliegen, und solche, die ständig durch kosmische Strahlung (kosmogene 
Radionuklide) erzeugt werden (Siehl 1996; Stolz 2003; Pröhl 2007). 
Tabelle 1: Die häufigsten primordialen und kosmogenen Radionuklide [nach (Siehl 1996)]  
 
 
An primordiale wie kosmogene Radionuklide schließen sich natürliche Zerfallsreihen an, die 
häufigsten sind in Tabelle 1 dargestellt. Von besonderer Bedeutung sind dabei die von den 
Elementen Uran und Thorium ausgehenden Zerfallsreihen. Von dem Element Uran gehen mit 
seinen beiden primordialen Nukliden jeweils getrennte Zerfallsreihen aus, die Uran-Radium-
Reihe mit dem Ausgangsnuklid 238U und die Uran-Actinium-Reihe mit dem Ausgangsnuklid 
235U.  
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Alle drei in Abbildung 1 dargestellten Zerfallsreihen durchlaufen mehrere radioaktive 
Zwischenglieder und enden mit einem stabilen Isotop des Elementes Blei. 
Zusammen mit dem bereits im Oberboden befindlichen 238U werden die Nuklide 226Ra und 
andere Zerfallsprodukte durch Erosion in die aquatischen Systeme verfrachtet und dort 
partikulär transportiert und sedimentiert. Das Verhalten der Radionuklide während der 
Verwitterungsprozesse und während des Transfers in Fließgewässern wird durch die 
klassischen thermodynamischen Parameter von wässrigen Lösungen gesteuert: Temperatur, 
Druck und Zusammensetzung der Lösung, wobei pH-Wert, Redox-Potential, Ionenstärke und 
das Auftreten von komplexbildenden Liganden Bedeutung haben (Grenthe et al. 1992; 
Langmuir 1997; Merkel & Sperling 1998). 
 
 
Abbildung 1: Zerfallsreihen der natürlichen Radionuklide 232Th, 238U und 235U [nach (Eikenberg 2002; Ritzel 
2009)] 
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2.1.1 Uran - Vorkommen und Verhalten in der Umwelt 
Das radioaktive und chemotoxische Schwermetall Uran mit der Ordnungszahl 92 und mit 
einer Atommasse des natürlichen Isotopengemisches von durchschnittlich 238,0289 g*mol-1 
gehört zu den Actiniden. Für den mittleren Gehalt von Uran(nat) in der Erdkruste finden sich 
verschiedene Angaben, er wird mit 1,8 ppm (Allègre 1973) bzw. 2-4 ppm (Füchtbauer 1988; 
Merkel & Sperling 1998; Keith et al. 2007) angegeben. Die drei bekannten natürlichen 
Uranisotope mit ihren Halbwertszeiten und Häufigkeiten sind in der Tabelle 2 nach (Kemski 
& Siehl 1996 b; Merkel & Sperling 1998; Stolz 2003; Burghardt 2006) charakterisiert. 
235U und 238U sind, wie aus Tabelle 1 hervorgeht, promordial, und 234U ist 
entsprechend Abbildung 1 ein Zwischenglied in der Zerfallsreihe von 238U. 
Tabelle 2: Charakterisierung der natürlich vorkommenden Uran-Isotope 












2,450*105 0,0055 12,40 Zwischenglied in der U-
Ra-Zerfallsreihe 
235U 7,037*108 0,7200 0,60 Mutternuklid der U-Ac-
Zerfallsreihe 
238U 4,468*109 99,2745 12,40 Mutternuklid der U-Ra-
Zerfallsreihe 
 
Uran kommt in der Natur in einer Vielzahl von Mineralien vor, ca. 200 Uranminerale sind 
bekannt. Zu den wirtschaftlich bedeutsamsten Uranmineralen gehören Autunit, Carnotit, 
Coffinit, Pechblende und Torbernit (Merkel & Sperling 1998; Keith et al. 2007; Rafferty 
2011). Auch in Phosphatmineralien wie Apatit kann das Uranylion als isomorpher Ersatz für 
Calcium in bedeutsamer Menge enthalten sein (Clarke Jr & Altschuler 1958). 
Die primären Quellen für den Eintrag von Uran in aquatische Systeme sind die Verwitterung 
von uranhaltigen Mineralien wie auch anthropogene Prozesse. Zu nennen hierfür wären der 
Bergbau sowie die Ausbringung von Phosphatdüngemitteln in der Landwirtschaft.  
Für das Verhalten von Uran bei den Verwitterungsprozessen sind einerseits seine Einbindung 
in die Mineralien und andererseits seine Fähigkeit zur Komplexbildung im wässrigen Milieu 
von Bedeutung (Sinclair et al. 2006; Geipel & Bernhard 2008). Die Urankonzentrationen in 
wässrigen Systemen differieren je nach den natürlichen Gegebenheiten der beprobten Region 
bzw. deren Nutzung stark voneinander (Meinrath et al. 2003). Im Meerwasser liegt die 
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Urankonzentration im Bereich von 0,3 bis 3,3 µg*L-1 (Stewart & Bentley 1954; Spence 1968; 
Merkel & Sperling 1998). Deutsche Flüsse weisen Urankonzentrationen zwischen ca. 1 und 
3 µg* L-1 auf (Mangini et al. 1979; Merkel & Sperling 1998).  
Mangini et al. (1979) bestimmten für den Rhein Konzentrationen von 2,5, die Lahn 0,7, die 
Mosel 1,8 und die Maas 1,2 µg*L-1. Birke et al. (2009) nennen für Oberflächenwässer als 
Ergebnis der Datenaufnahme für den neuen Geochemischen Atlas der Bundesrepublik 
Deutschland eine Spannbreite von 0,007 bis 43,7 µg*L-1 bei einem Median von 0,33 µg*L-1. 
Nach Birke et al. (2009) finden sich im Sandstein des Keuper in den alten Bergbaugebieten 
südlich des Thüringer Waldes Werte von 10 µg*L-1. Im Grundwasser des ehemaligen 
Bergbaugebietes Zobes liegen die Urankonzentrationen im Bereich zwischen 0,5 und 
62 µg*L-1 und im Sickerwasser bei 150 µg*L-1 (BfUL 2010). In der Zwickauer Mulde liegt 
die Urankonzentrationen im Bereich von 10 bis 80 µg*L-1 (Kinze 2002). 
In unkontaminierten Grundwässern Deutschlands wurden von Merkel & Planer-Friedrich 
(2009) Urangehalte von unter 1 bis über 100 µg*L-1 bestimmt. In Flusssedimenten fanden 
Plant et al. (2003) Urangehalte von < 1 bis 59 mg*kg-1. Für Sedimente der Zwickauer Mulde 
geben Beuge et al. (1995), Helling et al. (1996) und Meinrath et al. (2003) einen Wert von 
124 mg*kg-1 an.  
Uran tritt in den Oxidationsstufen II, III, IV, V und VI auf. Häufig anzutreffen sind das 
schwer lösliche U(IV) in Festphasen (UO2) und das mobile U(VI) in gelöster Form, z. B. als 
[UO2(CO3)2]
2--Komplex (Langmuir 1978). Das tetravalente Uran verhält sich mit seiner 
Schwerlöslichkeit geochemisch ähnlich wie Thorium. Im Gegensatz zu diesem kann Uran 
aber in eine leicht wasserlösliche sechswertige Form wechseln. Das Vorkommen der schwer 
löslichen vierwertigen oder der leicht löslichen sechswertigen Form in der Umwelt hängt sehr 
stark von den physikalischen und chemischen Bedingungen ab, wie z. B. Redoxpotential, pH-
Wert, Temperatur, CO2-Partialdruck (Merkel & Sperling 1998). 
Unter oxischen Bedingungen liegt Uran in der relativ leicht löslichen sechswertigen 
Oxidationsstufe als das Uranylkation [UO2]
2+ vor. Uran neigt zur Komplexbildung nicht nur 
mit anorganischen Liganden wie Carbonat-, Sulfat- und Phosphatanionen (Grenthe et al. 
1992; Kato et al. 1994; Brendler et al. 1996; Geipel et al. 1996; Vetešník et al. 2008), sondern 
auch zur Bildung von stabilen Komplexen mit organischen Liganden (Moulin et al. 1992; 
Merkel et al. 2002). Beispielsweise sind organische Verbindungen wie Huminsäuren, 
Aminosäuren und Carbonsäuren (Moll et al. 2003; Schmeide et al. 2003; Gunther et al. 2006, 
2007; Sachs et al. 2007) aufgrund ihrer vielfältigen funktionellen Gruppen in der Lage, Uran 
und andere Radionuklide stark zu komplexieren, und sie beeinflussen damit deren 
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Transportverhalten (Silva & Nitsche 1995). Die Bindung des Urans an wassergelöste 
Huminstoffe (DOC) in Form von Chelatkomplexen ist eine stabile Form während des 
Transportes von Uranylionen [UO2]
+2 in Fließgewässern (Zielinski et al. 1987; Moulin et al. 
1992; Alberic et al. 2000; Pompe et al. 2000; Winde 2009; Zhao et al. 2011). 
Darüber hinaus wurde die Adsorption von Uranylionen an Oberflächen von organischen und 
anorganischen Sorbentien wie Torfen (Morrison & Spangler 1992; Langmuir 1997), 
Holzabbauprodukten wie Lignin (Rossberg et al. 2000; Rachkova et al. 2006; Rachkova & 
Shuktomova 2010), Eisen-Oxyhydroxiden (Ames et al. 1983; Hsi & Langmuir 1985), 
Tonmineralien (Davey & Scott 1956; Morris et al. 1994; Bachmaf & Merkel 2011; Joseph et 
al. 2011) untersucht und nachgewiesen. Diese Prozesse tragen zur Mobilität von Uran und 
anderen Schwermetallen in aquatischen Systemen bei (Hsi & Langmuir 1985; Fredrickson et 
al. 2000; Rossberg et al. 2000; Dienemann 2008; Schaller et al. 2011 a; Yang et al. 2012). Als 
Beispiel für die Speziesverteilung von Uran in einem aquatischen System sind in Abbildung 2 
die mit PhreeqC (Parkhurst & Appelo 1999) berechneten Daten für ein Oberflächenwasser 
des Neuensalzer Tailings (Dudel et al. 2005) dargestellt. Es zeigt sich eine Dominanz von 
Komplexen mit zwei oder drei Carbonatliganden bzw. auch einer Struktur mit 
Carbonatliganden und Calcium. 
Abbildung 2: Verteilung ausgewählter U-Spezies im Oberflächenwasser des Tailings Neuensalz [nach 
(Dudel et al. 2005)] 
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Die Abbildung3 zeigt die Speziierung des Urans, erweitert um die Variable des 
Redoxpotentials. Es zeigt sich der Übergang zum unlöslichen vierwertigen Uran bei niedrigen 
Redoxpotentialen. 
Abbildung 3: pE-pH-Diagramm für System (U-C-O-H), 
wobei UO2 auf die schwer lösliche U(IV)-
Phase hindeutet. Die lösliche U(VI)-Phase 
wird als Uranylionen oder Uranyl-
Carbonatkomplexe angezeichnet 
(Brookins 1988; HBC/MI 2008) 
 
 
Für die Wechselwirkung von Uran(VI) zwischen den verschiedenen Phasen in aquatischen 
Systemen sind folgende Prozesse von Bedeutung: 
 Sorptions- und Ionenaustausch-Prozesse an Mineralien wie Tonmineralien und 
Fe(III)-Oxiden (Ames et al. 1983; US-EPA 1999; Sylwester et al. 2000; Fuller et al. 
2001; Dodge et al. 2002; Moon et al. 2007); 
 Mitfällung bzw. Copräzipitation mit anderen Mineralien wie Eisenoxiden, Aragonit 
und Calcit (Reeder et al. 2000; Savenko 2001; Kelly et al. 2003); 
 Interaktion mit autochthoner bzw. allochthoner organischer Substanz (Rouzaud et al. 
1980; Kalin et al. 2005; Dienemann et al. 2006 a). 
Allochthone organische Substrate wie Blätter, Zweige etc. und deren mikrobieller Abbau 
spielen für die Umsetzung von Uran und anderen Schwermetallen in aquatischen Systemen 
eine entscheidende Rolle (Dienemann et al. 2006 a). 
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Für den Abbau der ins Gewässer eingetragenen Streu können verschiedene Phasen 
ausgeschieden werden, welche über einen Zeitraum von Wochen bis Monaten 
aufeinanderfolgen:  
 Auslaugung („Leaching process“) von leicht löslichen Bestandteilen wie 
Kohlenhydraten, Aminosäuren, Proteinen etc.; 
 Mikrobielle Besiedlung durch Pilze wie z. B. Hyphomyceten;  
 Fragmentierung durch Wirbellose (Petersen & Cummins 1974; Hieber & Gessner 
2002). 
Die Abbildung 4 zeigt ein Schema des Ablaufes der Abbauprozesse für CPOM (Grobstreu, 
z. B. Blätter) in aquatischen Systemen (Salomons et al. 1987). 
 
Abbildung 4: Schematische Darstellung der Abbauprozesse von CPOM im Fließgewässer im Laufe der Zeit 
[nach (Salomons et al. 1987)] 
 
Weiterhin fanden Schaller et al. (2008), dass die Streu bzw. CPOM eine signifikante Senke 
für gelöste anorganische Uranspezies darstellen. Die Abbildung 5 von Schaller et al. (2011 a) 
zeigt einen Mechanismus der Akkumulation von Metallen während des mikrobiellen 
Abbauprozesses von grob partikulärer organischer Substanz (coarse particulate organic 
matter, CPOM) bis zu fein partikulärem organischen Material (fine particulate organic matter, 
FPOM). 
                                                                                                                         Stand des Wissens 
14 
 
Abbildung 5: Mikrobieller Streuabbau von grob partikulärem organischen Material (CPOM) bis zu fein 
partikulärem organischen Material (Schaller et al. 2011 a) 
 
Die Fixierung von Uran und anderen Schwermetallen an allochthonem organischen Material 
erfolgt nicht nur durch direkte Interaktion mit dessen Oberflächen, sondern auch durch die 
Interaktion mit den während der Abbauprozesse entstehenden Biofilmen, die ihrerseits die 
mikrobielle Zersetzungsgemeinschaft und extrazelluläre polymere Substanzen (EPS) 
enthalten (Schaller et al. 2008, 2010 b). Darüber hinaus sind tierische Organismen, wie z. B. 
Shredder, Grazer etc., bei Fixierungs- und Freisetzungsprozessen von Metallen und 
Metalloiden von großer Bedeutung. So zeigten Schaller et al. (2011 a) mögliche Einflüsse von 
Invertebraten auf Fixierungs- sowie Freisetzungsprozesse von Metallen im aquatischen 
System (Abbildung 6). 
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Abbildung 6: Übersicht über bekannte Effekte bzw. die mögliche Auswirkung von Ökosystemprozessen 
einschließlich verschiedener trophischer Ebenen auf die Fixierung und Freisetzung von 
Metallen/Metalloiden (Schaller et al. 2011 a)  
 
Eine weitere Möglichkeit zur Uranfestlegung im Gewässersediment ist die Interaktion von 
Oberflächen lebender Pflanzen mit wassergelöstem Uran. Die Biosorption und 
Bioakkumulation von Uran wurde in zahlreichen Arbeiten belegt (Goetz & Hillaire-Marcel 
1992; Aller 1994; Dienemann et al. 2003; Kalin et al. 2005; Mkandawire et al. 2005).  
Abbildung 7 zeigt die von Hazen et al. (2003) dargelegten drei möglichen nichtreduktiven 
Mechanismen der Interaktion bakterieller Zelloberflächen mit Uran(VI): 
1. Biosorption an freien Oberflächen 
2. Oberflächenpräzipitation 
3. Biomineralisation. 
                                                                                                                         Stand des Wissens 
16 
 
Abbildung 7: Schematische Darstellung der Biosorption, Oberflächenpräzipitation und Biomineralisation 
(Hazen et al. 2003) 
 
Unter anaeroben Bedingungen liegt Uran in der schwerlöslichen vierwertigen 
Oxidationsstufe in Mineralen, wie z. B. in Uraninit oder amorpher Pechblende, vor (Langmuir 
1997). Die Reduktion von sechswertigem Uran erfolgt durch mehrere biogeochemische 
Prozesse unter Einschluss biotischer und abiotischer Komponenten (Abbildung 8). 
Die biotische Reduktion von Uran durch Bakterien, wie z. B. durch Desulfotomaculum 
reducens, Desulfovibrio sp., Geobacter sulfurreducens, Pseudomonas sp., Schwanella alga 
BrY, Thermoanaerobacter sp., Thermoterrabacterium ferrireducens etc., ist seit längerem 
bekannt und wurde von zahlreichen Autoren beschrieben (Lovley et al. 1991; Lovley et al. 
1993; Barton et al. 1996; Abdelouas et al. 1998; Tebo & Obraztsova 1998; Pietzsch et al. 
1999; Jeon et al. 2004; Khijniak et al. 2005; Wall & Krumholz 2006; Liu et al. 2009; Moon et 
al. 2010). So können zum Beispiel metallreduzierende Bakterien Uran(VI) reduzieren 
(Renshaw et al. 2005). Darüber hinaus kommt es zur abiotischen Reduktion von Uran durch 
vorhandene Redoxpartner wie Eisen(II) (Liger et al. 1999). Auch ist eine Kombination 
zwischen beiden Prozessen unter anoxischen Bedingungen im Sediment beobachtet worden 
(Behrends & Van Cappellen 2005). 
Senko et al. (2002) und Finneran et al. (2002 b) sowie Beller (2005) fanden die Möglichkeit 
einer Re-Oxidation von bioreduziertem Uran(IV) unter anoxischen Bedingungen im neutralen 
bis alkalischen pH-Bereich. So kann das durch mikrobielle Respirationsprozesse entstehende 
Hydrogencarbonat im diesem Milieu durch Bildung von sehr stabilen U(VI)-
Carbonatkomplexen die Oxydation des biogenen UO2 fördern (Frazier et al. 2005; Gu et al. 
2005; Wan et al. 2005).  
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Andere Experimente zeigten, dass eine schnelle Oxidation von U(IV) durch abiotische 
Interaktion mit Fe(III) auftreten kann, was zur Freisetzung von U(VI) und Fe(II) führt 
(Behrends & Van Cappellen 2005).  
Wan et al. (2005) und Ginder-Vogel et al. (2006) sowie Ginder-Vogel & Fendorf (2007) 
haben auch die Rolle von Fe(III)-(Hydr)Oxid-Mineralen bei der Oxidation von biogenem 
Uraninit (UO2) bestätigt. Darüber hinaus wurde die Fähigkeit der Fe(III)- und Mn(IV)-Oxiden 
zur Reoxidation von U(IV) im Sediment unter Anwesenheit von „Elektronen-Shuttles“, wie 
z. B. Huminstoffen, belegt (Fredrickson et al. 2000; Fredrickson et al. 2002; Schaller 2013).  
Ein möglicher Mechanismus zur Uran(IV)-Oxidation durch Eisenoxide (als terminale 
Elektronenakzeptoren) ist in der Gleichung 1 dargestellt (Wan et al. 2005). 
UO2(am) + 2 FeOOH(s) + 3 HCO3
- + 3 H+ → UO2(CO3)3
4- + 2 Fe2+ + 4 H2O    (Gleichung 1) 
Die Uraninitoxidation mit Nitrat ist ein im Sinne der Thermodynamik bevorzugter Prozess 
(Ginder-Vogel & Fendorf 2007), der aber als biokatalysierte Reaktion in der Geschwindigkeit 
hinter der ebenfalls biokatalysierten Oxidation von Uraninit mit Fe(III) zurückbleibt (Senko et 
al. 2005 a). Weiterhin können Eisen(III)-(Hydr)Oxide die Oxidation von Uraninit durch Nitrit 
beschleunigen (Senko et al. 2005 b). 
 
Abbildung 8: Biotische und abiotische Prozesse der Uranumsetzung in der Umwelt. Rechts im Bild die 
biologisch katalysierte Reduktion von U(VI) mittels dissimilatorischer, metallreduzierender 
(DMRB) sowie sulfat-reduzierender Bakterien (SRB); dargestellt [nach (Ginder-Vogel & 
Fendorf 2007)] 
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Basierend auf den erwähnten Einflussfaktoren auf das Verhalten des Urans in wässrigen 
Systemen erstellten Moore & DiChristina (2003) ein Schema möglicher Urantransfers im 
natürlichen aquatischen System (Abbildung 9). Darüber hinaus zeigt Abbildung 9 auch die 
vertikale Abfolge der Zonen wirkender Elektronenakzeptoren beim Abbau von organischem 
Material im Sediment.  
 
Abbildung 9: Schematische Darstellung des Urantransfers in der Natur aus (Moore & DiChristina 2003) und 
die vertikale Abfolge von Elektronenakzeptoren beim Abbau von organischem Material im 
Sediment; verändert nach (Appelo & Postma 1996) 
 
Durch den mikrobiellen Abbau organischer Substanzen wird im Sediment zunächst der im 
Porenwasser gelöste Sauerstoff aufgezehrt, sodass in Sedimenten mit einem hohen Gehalt an 
leicht abbaubaren Substanzen wenige Millimeter unterhalb der Sediment/Wasser-
Grenzschicht anaerobe Verhältnisse herrschen (Calmano 2001).  
In den darunterliegenden anoxischen Schichten werden organische Stoffe durch 
Mikroorganismen mineralisiert, wobei Nitrat, Sulfat, partikuläre Mn(IV)- und Fe(III)-
Oxidhydrate sowie organische Substanzen als terminale Elektronenakzeptoren dienen können 
(Froelich et al. 1979). Dadurch kommt es zu einer Zonierung im Sediment (Redoxzonen). 
Wie ausgeprägt die einzelnen Zonen sind, ist von verschiedenen Faktoren abhängig. Wenn 
eine ausreichende Menge von Oxidations- und Reduktionsmittel vorhanden ist, ist die 
Anordnung der Redoxzonierung im Sediment kinetisch begünstigt. Eine kinetische Störung 
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dieser Zonierung ist möglich, wenn ein Reaktionspartner aufgebraucht oder nur langsam 
nachgeliefert wird (Schröder 2004). Diese Redoxprozesse spielen eine entscheidende Rolle 
bei den Uranumsetzungen im organisch geprägten Sediment der Vorsperre. Damit ist eine 
Diffusion von Uran aus tieferen Sedimentschichten in Richtung Wassersäule limitiert. 
2.1.2 Radium - Vorkommen und Verhalten in der Umwelt 
Das Element Radium mit der Ordnungszahl 88 und mit einer Atommasse von rund 
226 g*moL-1 gehört zu den Erdalkali-Metallen und ähnelt in seinen chemischen 
Eigenschaften Barium, Calcium und Magnesium (Kubach & Weigel 1977; Molinari & 
Snodgrass 1990). Der gemeinsamen Fällbarkeit mit Barium verdankt das Element seine 
Entdeckung (Curie 1904; Förstner & Wittmann 1981). Radium kommt in der Erdkruste als 
Spurenelement mit einem Gehalt von durchschnittlich 7*10-12 % vor (Boeck 2008). Es tritt 
mit den vier Isotopen 223Ra, 224Ra, 226Ra und 228Ra als Zwischenglied in den natürlichen 
Zerfallsreihen von 232Th, 235U und 238U auf. Da 226Ra und 228Ra vergleichsweise lange 
Halbwertszeiten besitzen, sind sie bei der Betrachtung geochemischer Prozesse bedeutsam 
(Molinari & Snodgrass 1990). In der Fachliteratur steht „Radium“ zumeist für das 226Ra-
Isotop. Dies hängt damit zusammen, dass hauptsächlich dieses Nuklid für die von Uranerzen 
ausgehende Gamma-Aktivität verantwortlich ist. Die vier natürlich vorkommenden Isotope 
des Radiums sind in Tabelle 3 dargestellt. 
Tabelle 3: Charakterisierung der natürlich vorkommenden Radium-Isotope [nach (IAEA 1990)] 
Isotop Strahlung Halbwertszeit Aktivität [mBq*µg-1 Ra] Entstehung 
223Ra α, γ 11,1 d - Zwischenglied in der U-Ac-Zerfallsreihe 
224Ra α, γ 3,64 d - Zwischenglied in der 232Th-Zerfallsreihe 
226Ra α, γ 1622 a 36,6 Zwischenglied in der U-Ra-Zerfallsreihe 
228Ra β-, γ 6,7 a 10,2 Zwischenglied in der 232Th-Zerfallsreihe 
 
Radium bildet in der Natur keine eigenen Mineralien, sondern ist stets mit Uranmineralen 
vergesellschaftet (Wolkersdorfer 1996). Als Zerfallsprodukt des Urans kommt es in allen 
(hinreichend alten) Uranmineralien vor, so wurde sein Auftreten in Uraninit, Autunit, 
Gummit, Ca-Hydroxylapatit und Coelestin beschrieben (Kubach & Weigel 1977). Bei 
Verwitterungsprozessen löst es sich zusammen mit Barium und Calcium und gelangt so in die 
Sedimente der Pedosphäre (Schlenker 2002). In natürlichen Wässern tritt Radium in sehr 
geringen Aktivitätskonzentrationen auf. Im Meerwasser liegt die Radiumkonzentration im 
Bereich von 0,014*10-3 bis 0,14*10-3 ng*L-1 [entspricht 0,5-5 mBq*L-1] vor (Ivanovich & 
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Harmon 1992). Im Oberrhein wurde ein Radiumgehalt im einem Bereich von 0,014*10-3 bis 
0,14*10-3 ng*L-1 [entspricht 0,5-5 mBq*L-1] bestimmt (Eikenberg 2002). Wolkersdorfer 
(1996) nennt für die Situation in der Zwickauer Mulde, dem Schlemabach und dem 
Silberbach im Jahre 1993 Werte zwischen 0,32 bis 0,49 ng*L-1 [entspricht 12-18 Bq*L-1], 
zitiert nach (WISMUT 1994). Für die Sickerwässer aus Halden in Niederschlema/Alberoda 
schwanken die Ra-Konzentrationen im Bereich von 0,95 bis 11 ng*L-1 [35-407 Bq*L-1] 
(Wolkersdorfer 1996). Nach BfUL (2010) liegt die Radiumkonzentration des Grundwassers 
im ehemaligen Bergbaugebiet Zobes im Bereich von 0,27*10-3 bis 3,78*10-3 ng*L-1 
[entspricht 0,01-0,086 Bq*L-1] und für Sickerwässer dieses Gebiets bei 0,65*10-3 ng*L-1 
(0,024 Bq*L-1).  
Dienemann (2008) bestimmte für Sedimente des ehemaligen Bergbaugebietes Neuensalz 
einen durchschnittlichen Radiumgehalt von 0,005 bis 0,124 µg*kg-1 [entspricht 190 bis 4.600 
Bq*kg-1]. Ritzel (2009) fand für Gewässersedimente der Freiberger Mulde1,67*10-3 µg*kg-1 
[entspricht 61,8 Bq*kg-1], der Zwickauer Mulde 5,68*10-3 µg*kg-1 [entspricht 210 Bq*kg-1] 
und der Vereinigten Mulde 2,07*10-3 µg*kg-1 [entspricht 76,6 Bq*kg-1] (Medianwerte). 
Als Erdalkalimetall tritt Radium in den Gewässern nur in zweiwertiger Form auf. Unter 
Anwesenheit von Sulfat- und Carbonat-Ionen bildet Radium, wie auch die anderen 
Erdalkalien, Sulfate und Carbonate, welche eine geringe Löslichkeit besitzen (Molinari & 
Snodgrass 1990). Das Migrationsverhalten von Radium in Oberflächenwässern wird durch 
verschiedene natürliche Prozesse, wie z. B. Diffusion, Advektion, Adsorption an 
suspendierten Partikeln bzw. Sediment, Kopräzipitation mit Calcit-Mineralien etc. (Benes 
1990), gesteuert. 
Unter oxidierenden Bedingungen neigt Radium als Begleiter des Urans zur Mitfällung an 
Eisen- und Manganoxiden und zur Sorption an organischem Material sowie an Tonmineralen, 
was so in Trübstoffen von Gewässern, in Sedimenten und Böden vorgefunden wird 
(Gatzweiler 1996). Seine Konzentrationen im Oberflächenwasser werden durch 
Kationenaustausch sowie Fällungs- und Sorptionsprozesse gesteuert. Darüber hinaus können 
auch Erdaklalisulfate im oxischen Milieu gefällt werden, was zum Entzug des Radiums aus 
der wässrigen Lösung beiträgt (IAEA 1990).  
Als Mechanismus kommt dabei ein isomorpher Ersatz verwandter Kationen in fremden 
Kristallgittern durch Radium zum Tragen, so z. B. ein Ersatz von Barium im Baryt 
(Ba,Ra)SO4. Die Kopräzipitation mit Calcit wurde von vielen Autoren, wie z. B. von Curti 
(1999) beschrieben. 
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Des Weiteren kann durch die Adsorption über Ionenaustauschvorgänge Radium an 
organischem Material, an Eisen- und Mangan-Oxiden sowie an Tonmineralen gebunden 
werden (Rühle 1996; Kemski & Siehl 1996 b). Aufgrund der ausgeprägten Sorptionsfähigkeit 
von Radium spielt die Fixierung an Feinpartikeln und kolloidalen Bestandteilen eine wichtige 
Rolle für die Radiummigration (BFS 2001). Die Adsorptionseffektivität von Radium wird von 
verschiedenen Faktoren wie pH-Wert (Dickson & Herczeg 1992; Szabo et al. 2005), Salinität 
(Kraemer & Reid 1984; Sturchio et al. 2001), Übersättigung von Baryt (Gilkeson et al. 1984; 
Grundl & Cape 2006), Redox-Bedingungen (Szabo & Zapecza 1987; Herczeg et al. 1988), 
mikrobieller Sulfatreduktion (Phillips et al. 2001; Martin et al. 2003) bzw. mikrobieller 
Eisenoxidreduktion (Landa et al. 1991) gesteuert. Das Erdalkalimetall Radium kommt in 
wässriger Lösung zwischen pH 4 und pH 8 als zweiwertiges Ion vor (Kemski & Siehl 1996 
b). In sulfathaltigen Wässern tritt Radium nur im stark sauren Milieu, bei pH < 2,5, als 
mobiles Ra2+-Ion auf (Abbildung 10). 
 
Abbildung 10: Eh-pH-Diagramm des 
Systems Ra-O-H-C-S. Zugrunde gelegte 
chemische Aktivität der gelösten Spezies: 
Ra = 10-6 mol*L-1, S = 10-3 mol*L-1, 
C =10-3 mol*L-1 (Brookins 1988) 
 
So ist in einem weiten pH-Bereich schwerlösliches Radiumsulfat stabil (Abbildung 10). In 
diesem System bildet sich erst im stark alkalischen Milieu Radiumcarbonat als stabile 
Radium-Mineralphase (Brookins 1988). 
Unter anoxischen Bedingungen steigt die Löslichkeit von Radiumverbindungen im 
Gegensatz zum Uran an, wobei es dann durch Adsorption an Partikeln wie z. B. Eisenoxiden 
weitertransportiert werden kann (Fedorak et al. 1986; Dickson 1990). 




Das Untersuchungsgebiet befindet sich im Südwesten des Freistaates Sachsen (Deutschland) 
im Vogtlandkreis und gehört zum ehemaligen Bergbaubetrieb Zobes. Im Bereich der 
Lagerstätte Zobes wurden durch die SDAG WISMUT 5.031 t Uran gefördert. Der höchste 
Ausstoß war in den Jahren 1958-1960 zu verzeichnen. 
 
Abbildung 11: Urangewinnung aus der Lagerstätte Zobes in Zeitraum von 1949 bis 1963 [geändert nach 
WISMUT (1999)] 
 
Im Zeitraum der Bergbautätigkeit erfolgte eine Einleitung der abgepumpten Grubenwässer 
über den Rabenbach in die Trieb bzw. ab 1960 über Forellenbach und Rabenbach in die Trieb. 
Mit dem Bau der Talsperre Pöhl erfolgte ab 1963 eine Ableitung der Grubenwässer über eine 
Rohrleitung in den Friesenbach und damit direkt in die Weiße Elster, um so eine 
Kontamination der Vorflut der Talsperre zu vermeiden (WISMUT 1999). 
Das während der Bergbautätigkeit zu Spitzkegelhalden aufgehaldete Bergematerial wurde 
später zu Schotter aufbereitet. Zur Entsorgung des im Aufbereitungsprozess anfallenden 
abschwemmbaren Materials wurde in der Nähe des Schachtes 277 im Jahr 1977 ein 
Schlammabsetzbecken („Tailing“) angelegt. 1979 erfolgte eine Erweiterung, und Mitte der 
80er Jahre wurde die Aufbereitung eingestellt (Dienemann 2008). 
Mitte der 90er Jahre wurde ein Überlauf entlang des Dammfußes zur gezielten Abführung des 
Oberflächenwassers aus dem Absetzbecken (Tailingteich) in den Haarbach (Forellenbach) 
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angelegt. Im Zuge starker Niederschlagsereignisse kam es zu einer tiefen Ausspülung dieses 
Überlaufes. Infolge dieser und weiterer Vorkommnisse wurde 2003 zur vorläufigen 
Standsicherheitsverbesserung des Dammes ein Umgehungskanal (Gerinne) gebaut (Dudel et 
al. 2005). Die Abbildung 12 bietet eine schematische Darstellung des Untersuchungsgebiets. 
Die rechte Bildhälfte ab der Quelle entspricht dem Gebiet des ehemaligen Absetzbeckens 
„Tailing“ (Dudel et al. 2005). 
Abbildung 12: Schematische Darstellung des Untersuchungsgebiets Neuensalz [geändert nach (Dudel et al. 
2005)] 
 
Rabenbach und Haarbach (Forellenbach) münden in die der Talsperre Pöhl vorgelagerte 
Vorsperre Neuensalz. Diese befindet sich unterhalb der Ortslage Neuensalz im Tal des 
Rabenbachs, welchen sie aufstaut. Die Vorsperre wurde von 1962 bis 1964 gebaut und dient: 
 dem Rückhalt von Geschiebe und Sediment 
 der Eliminierung der aus dem Einzugsgebiet ausgetragenen Nährstoffe. 
Mit der Bergbaualtlast im Einzugsgebiet und den von dort mit dem fließenden Wasser 
ausgetragenen Schwermetallen und Radionukliden stellt die Vorsperre auch einen 
Sedimentationsraum für diese Stoffklassen dar. Die Tabelle 4 gibt einen technischen 
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Tabelle 4: Detaillierte hydrochemische und technische Informationen zur Vorsperre Neuensalz [nach 
http://www.smul.sachsen.de/ltv/13794.htm] 
Parameter Information 
Gestautes Gewässer Rabenbach 
Bauzeit 1962-1964 
Gesamteinzugsgebiet 20,7 km2 
Wasserfläche 7,8 ha 
Stauraum 0,21 Mio. m3 
 
Die Abbildung 13 gibt einen Überblick zur geografischen Einordnung der Teile des 
Untersuchungsgebietes. 
 
Abbildung 13: Topographische Einordnung des Untersuchungsgebietes. Teil A: Tailing bis Forellenteich; 
Teil B: Vorsperre Neuensalz (Landesvermessungsamt-Sachsen 2000) 
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3.2 Probenahme und Probenvorbereitung 
Die Auswahl der Beprobungspunkte im Gewässersystem erfolgte unter Berücksichtigung 
folgender Kriterien: 
 Belastung (Fracht, Konzentration) 
 Transport (Fließgeschwindigkeit, Wassermenge) 
 Allochthone Einträge (Bestandsabfall). 
Da aus früheren Arbeiten des Institutes für Allgemeine Ökologie und Umweltschutz der TU 
Dresden, Tharandt, (Dudel et al. 2005; Dienemann et al. 2006 b) bereits eine Charakteristik 
des Untersuchungsgebietes vorlag, konnte auf diese aufgebaut werden. 
3.2.1 Untersuchungen zur Radionuklidverteilung im Abstrom des ehemaligen 
Uranbergbaugebiets Neuensalz 
Die Abbildung 14 veranschaulicht die Probenahmestellen im Ablauf der untersuchten 
Bergbauhinterlassenschaft Neuensalz. An den gekennzeichneten Punkten wurden sowohl 
Sediment- als auch Wasserproben am 08.09.2006 entnommen. Die Wahl der 
Probenahmestellen erfolgte entsprechend der in vorhergehenden Untersuchungen ermittelten 
Belastungskonzentrationen von Uran und Radium, z. B. von Dudel et al. (2005).  
Die Wasserproben wurden dem strömenden Wasser entnommen und direkt in kleine 
säuregereinigte PE-Flaschen (Polyethylen-Flaschen) gefüllt. Die Sedimentproben wurden 
ebenfalls in PE-Flaschen gefüllt. Alle Proben wurden bis zur Aufbereitung kühl 
gelagert (4-8 °C). 
 
Abbildung 14: Schematische Darstellung ausgewählter Probenahmestellen [geändert nach (Dudel et al. 2005)] 
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3.2.1.1 Wasserproben 
Die Wasserproben wurden sofort nach Laboreingang einer Vakuumfiltration durch 
Celluloseacetat-Filter (0,45 μm Porenweite, Fa. Schleicher & Schuell) unterworfen, wofür ein 
auf ca. 0,5 bar stabilisiertes Vakuum angelegt wurde. Das Filtrat wurde geteilt. Eine Teilprobe 
wurde auf 2 % HNO3 angesäuert (HNO3 conc. p.a., VWR) und bei Zimmertemperatur 
gelagert (für Elementanalytik), die zweite Teilprobe unangesäuert bei -30 °C aufbewahrt (für 
Anionenanalytik sowie auch für gelösten organischen Kohlenstoff). 
3.2.1.2 Sedimente 
Die Sedimentproben wurden bei 70 °C bis zur Gewichtskonstanz getrocknet. Es folgte eine γ-
spektrometrische Vermessung der Proben ( 3.3.4.2). Nach deren Vollzug stand das gleiche 
Material für weitere Analysen zur Verfügung. Es wurde in einer Scheibenschwingmühle (Fa. 
Retsch, „RS 100“) mit Achatwerkzeug staubfein gemahlen. Die notwendige Mahldauer ergab 
sich aus der jeweiligen Probenkonsistenz. Das so gewonnene Material bildete dann die Basis 
für die C/N-Analyse und für den mikrowellengestützten Säuredruckaufschluss. 
3.2.2 Untersuchungen zur Uranfixierung an abgebautem organischen 
Substrat 
Der Freilandversuch hatte zum Ziel, physikalische, chemische und biochemische Einflüsse 
auf die Mobilität oder Festlegung von Schwermetallen, insbesondere von Uran, im 
aquatischen Sediment zu bestimmen. Betrachtet wurden das C/N-Verhältnis und die Gehalte 
an Zellulose, Lignin, Gesamtphenol, Tannin sowie Uran und weiteren Schwermetallen. 
3.2.2.1 Physikalisch-chemische Charakterisierung des Bachwassers am 
Experimentalstandort 
Zur Charakterisierung des Bachwassers am Ort des Freilandversuches (Messstelle Hauptwehr, 
siehe Abbildung 12) wurden zeitgleich mit der Wasserbeprobung die in Tabelle 5 dargelegten 
chemisch-physikalischen Feldparameter erhoben. 
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Tabelle 5: Übersicht über die Durchschnittswerte für Temperatur, Leitfähigkeit, pH-Wert und 
Redoxpotential des Wassers an der Probenahmestelle am Hauptwehr 
Basisparameter Durchschnittswerte Gerät 
Temperatur [°C] 12,7-15,3 Feldmess-System TM-39 
pH-Wert 7,6-7,81 Feldmess-System TM-39 
Leitfähigkeit [µS*cm-1] 860-927 WTW-Gerät Lf 95 
Redoxpotential [mv] 177-287 Feldmess-System TM-39 
 
In der Tabelle 6 findet sich die Charakterisierung der Wässer mithilfe der laborgebundenen 
instrumentellen Verfahren. 
Tabelle 6: Übersicht über die chemischen Parameter des Bachwassers am Experimentalstandort 
(Hauptwehr) im Zeitraum vom 09.05.2008 bis 03.07.2008 
Element Konzentration ± sd 
U 145 ± 8 µg*L-1 
Pb 0,74 ± 0,4 µg*L-1 
Th < 0,1 µg*L-1 
Cu 6 ± 1,3 µg*L-1 
Zn 12 ± 4 µg*L-1 
Fe 0,410 ± 0,0 54 mg*L-1 
Mn 0,655 ± 0,195 mg*L-1 
Ca 90,2 ± 2,4 mg*L-1 
Mg 42,1 ± 1,1 mg*L-1 
DOC 56,4 ± 12,8 mg*L-1 
DIC 72,5 ± 10,2 mg*L-1 
 
3.2.2.2 Abbauexperiment 
Für das Abbauexperiment kam die „litter bag“-Methode nach (Gessner 1991; Robinson et al. 
1998) zum Einsatz. Bei diesem Ansatz werden definierte Mengen des zu untersuchenden 
Abbaumaterials in Gewebetaschen mit definierter Maschenweite eingeschlossen, und diese 
werden für einen bestimmten Zeitraum im Fließgewässer fixiert.  
Als Probenmaterial wurde unkontaminiertes Laub der Baumart Erle (Alnus glutinosa) 
ausgewählt, wie es auch im Untersuchungsbereich anzutreffen ist. Dieses wurde aus 
Erlenbeständen von Standorten ohne Bergbaueinfluss (Spechtshausen, Tharandter Wald) im 
Januar 2008 gewonnen. Das Blattmaterial wurde bei 70 °C getrocknet. Die Verwendung 
trockener Blätter erleichtert wesentlich die praktische Durchführung des 
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Dekompositionsexperimentes (Gessner 1991), da die höhere Variabilität des 
Ausgangsgewichts bei frischen Blättern umgangen wird. 
Mitte April 2008 wurden jeweils ca. 3 Gramm getrocknetes Probenmaterial aus wenig 
zersetzten Blättern paketweise in Beutel aus Nylongaze der Maschenweite 500 µm eingenäht. 
Diese „litter bags“ wurden mithilfe von Angelsehne an Ziegelsteinen befestigt und im 
Forellenbach am Probenpunkt „Hauptwehr“ exponiert (Abbildung 12). Zur Vermeidung 
eines Zusetzens der Gaze mit Detritus- und Sedimentpartikeln wurden die Proben wöchentlich 
aufgeschüttelt. 
 
Abbildung 15: „litter bags“-Exposition am Mechelgrüner Hauptwehr (MHW), wobei die Maschenweite der 
Gewebetaschen 500 µm beträgt 
 
Der Versuch startete, indem insgesamt 50 identische Beutel im Bach eingesetzt wurden. Nach 
7, 14, 28, 42 und 56 Expositionstagen wurden jeweils fünf Beutel zufällig aus dem 
Versuchsansatz ausgewählt. Der Transport ins Labor (3 Std. Fahrzeit) erfolgte in einer 
Isolierkiste, wobei die Proben in Bachwasser mit der originalen Temperatur des 
Experimentalstandortes eingelegt waren. Die Aufbereitung startete unmittelbar nach der 
Rückkehr ins Institut. 
Die Blattreste wurden aus dem jeweiligen Beutel mithilfe einer Plastikpinzette entnommen 
und individuell mit einer Nasssiebung in drei Siebschnitte unterteilt. Zur Minimierung einer 
prozessbedingten Veränderung der Proben bei der Aufbereitung kam das Bachwasser des 
Versuchsansatzes als Siebungsfluid zum Einsatz.  
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Die gewonnenen Siebschnitte waren: 
 > 2.000 µm 
 < 2.000 µm > 63 µm 
 < 63 µm. 
Die gewonnenen Fraktionen wurden dann mit einem Gefriertrockner der Firma Christ 
getrocknet, ausgewogen, mithilfe einer Scheibenschwingsmühle (Fa. Retsch, „RS 100“) mit 
Achat-Mahlwerkzeug staubfein gemahlen und bis zur weiteren Analyse bei -20 °C gelagert, 
um die Veränderung des Probenmaterials möglichst gering zu halten. 
3.2.3 Sedimentbeprobung in der Vorsperre Neuensalz 
3.2.3.1 Auswahl der Probenahmemethode 
Die Sedimente wurden in der Vorsperre Neuensalz gewonnen (Abbildung 13). Ziel der 
Probenahme war es, repräsentative, ungestörte Sedimentkerne zu gewinnen. Bei der Auswahl 
der dafür geeigneten Probenahmemethode und der zum Einsatz kommenden 
Probenahmegeräte war eine Reihe von Faktoren zu berücksichtigen, z. B. 
 physikalische Sedimentbeschaffenheit 
 erforderliche Probenmenge 
 zugrunde liegende Fragestellung und Untersuchungsgrößen 
 Ort der Probenahme, Probenanzahl, Zugänglichkeit der Probenahmestellen 
 vorhandenes Personal und Wetterbedingungen (Mudroch & MacKnight 1991; 
Mudroch & Azcue 1995; Mudroch 1997). 
Die nächste Tabelle zeigt die verschiedenen Arten von Probennehmern. 
Tabelle 7: Darstellung der verschiedenen Typen von Sedimentkernentnehmern mit einem Vergleich ihrer 











Bohrer O O O N 
Schwerkraft-Corer P O O N 
Proben-Geifer 
(Birge-Ekman) 
N O O O 
Box Corer P O O O 
Eignung: O = Ok, P = Possible und N = Not possible 
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Bei allen Entnahmetechniken und bei der nachfolgenden Verarbeitung des Materials können 
folgende Störungen auftreten (Calmano 2001): 
 Verlust an Sedimentintegrität 
 Veränderung der Sediment-Beschaffenheit durch Oxidations- und Reduktions-
Prozesse sowie durch mikrobielle Mineralisation 
 Veränderung der biologischen Aktivität 
 Kontamination 
 Verlust von flüchtigen Verbindungen oder gelösten Substanzen. 
Da für die Bestimmung von U-Freisetzungen und U-Freisetzungspotentialen die obersten 
Sedimentschichten in möglichst ungestörter Abfolge besonders wichtig sind, kam nur der Typ 
Schwerkraft-Corer zum Einsatz. Laut Lewandowski (2002) ist der Einsatz eines Schwerkraft-
Corers mit langsamer Sinkgeschwindigkeit im Bereich der Sediment-Wasser-Grenzen in 
vielen Fällen die besser geeignete Methode. 
3.2.3.2 Probenahme 
Das Sedimentmaterial wurde am 15.01.2009 aus der Vorsperre Neuensalz mithilfe eines 
Freifall-Kernstechers (Ghilardi freefall corer) gewonnen. Der Zugang zu den 
Beprobungspunkten erfolgte über die zugefrorene Gewässeroberfläche, wo dann mit einer 
ölfreien Kettensäge Öffnungen hergestellt wurden (Mudroch & Azcue 1995).  
Die Abbildung 16 zeigt ein Schema der Anordnung der Beprobungspunkte in der Vorsperre 
Neuensalz.  
Laut Lewandowski (2002) bestehen Schwerkraft-Corer üblicherweise aus einem hohlen 
Kernrohr aus Kunststoff (PVC), das die Sedimentprobe aufnimmt. Am oberen Ende des 
Kernrohrs befindet sich eine Vorrichtung, bestehend aus Leit-Elementen, einem Bleigewicht 
und einem Ventil. Das Gewicht verleiht dem Gerät beim freien Fall durch die Wassersäule 
einen Impuls, der das Kernrohr beim Auftreffen auf den Gewässergrund in das Sediment 
einrammt. Die Leitbleche sorgen für eine möglichst geradlinige Fallbahn. Das Ventil, das zu 
Beginn offen ist, erlaubt eine freie Durchstörmung des Kernrohrs während des Falles für 
einen reduzierten Wasserwiderstand wie auch eine verringerte Druckwelle auf das Sediment 
beim Auftreffen auf den Grund. Beim Heraus- und Hochziehen des Sedimentstechers ist das 
Ventil geschlossen und verhindert durch den unterbundenen Volumenausgleich ein 
Herausgleiten des Probenmaterials aus dem Rohr. 
Nach der Bergung des Kernes erfolgte zunächst jeweils eine Sichtung des gewonnenen Kerns, 
um die Ungestörtheit der Probe zu überprüfen. Bei allen gewonnenen Kernen wurde am 
unteren Ende des eingerammten Kernrohres ein vom darüber liegenden Weichsediment in 
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seiner Konsistenz deutlich zu unterscheidendes festeres Sediment vorgefunden, was als der 
Übergang vom Sediment der Vorsperre zum darunter liegenden überstauten Boden 
interpretiert wird. Dieser primär im Feld gewonnene Eindruck bestätigte sich bei der 
Aufbereitung (siehe  3.2.3.5 und  3.3.2.3). 
 
Abbildung 16: Schematische und kartografische Darstellung der Sediment-Probenahmestellen in der 
Vorsperre Neuensalz 
 
Der Transport ins Labor erfolgte in ungestörtem Zustand (3 h Fahrzeit) in einer Isolierkiste. 
Die Sedimentproben werden bei 7 °C bis zur weiteren Analyse gelagert, um die Veränderung 
des Probenmaterials möglichst gering zu halten. Die Abbildung 17 zeigt einen mit dem 






































































Zu-, Abfluss des Wassers
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Abbildung 17:  Mit Ghilardi-Corer aus der Vorsperre Neuensalz entnommener Sedimentkern 
 
3.2.3.3 Aufarbeitung der Sedimentkerne 
Alle Arbeitsschritte bei der Aufarbeitung wurden in einer Glovebox der Firma Weidner unter 
Argon-Atmosphäre durchgeführt (Abbildung 18), um eine Oxidation der Proben durch 
Luftsauerstoff zu vermeiden (Mudroch & Azcue 1995; Casper 1999).  
Zu einer Indikation der Anaerobie wurden im Arbeitsraum der Glovebox Petrischalen mit 
frisch gefälltem Eisen(II)-Hydroxid exponiert. Das Ausbleiben einer Farbveränderung in 
Richtung Ocker wurde als Kriterium einer hinreichenden Anaerobie gewertet (Jander et al. 
1995). Für die gammaspektrometrischen Messungen (Variante B) erfolgte die Teilung in 5-
cm-Schritten und zur chemischen Analyse (Variante A) in 2-cm-Schritten. 
Die Aufarbeitung nach Variante B erfolgte an allen Proben aus den in Abbildung 16 
ersichtlichen Beprobungsstellen, die Aufarbeitung zur detaillierten chemischen Analyse 
erfolgte bei den Proben aus Probenahmestelle K3. 
Die Glovebox war in ihrer Bodenfläche mit einer Schleuse ausgestattet (Weiske, persönliche 
Mitteilung), die eine senkrechte Einführung des Kernes in den Innenraum der Kammer 
erlaubt. Weitere Komponenten der Apparatur waren eine Vorrichtung zur Fixierung des Kern-
Hüllrohres sowie ein Stempel, mit dem das Sediment im Inneren des Hüllrohres mithilfe eines 
Gewindetriebes nach oben geschoben werden konnte. Die Längenskala hierfür war über 
abgezählte Gewindeumdrehungen kalibriert. Erster Schritt bei der Bearbeitung eines Kernes 
war es, das überstehende Wasser mithilfe eines Schlauches und einer Spritze zu gewinnen. 
Zur Gewinnung einer Sedimentlamelle definierter Dicke wird das Sediment mit dem Stempel 
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um einen entsprechenden Betrag über das obere Ende des Hüllrohres hinaus geschoben, 
mittels einer Klinge abgeschnitten und quantitativ in verschließbare Einweg-
Zentrifugenröhrchen überführt. 
Abbildung 18:  Verwendete Glovebox zur Sedimentkernaufbereitung unter Schutzgas (Argon) 
 
3.2.3.4 Isolierung des Porenwassers (ex-Situ-Verfahren) 
Die Trennung des Porenwassers vom Sediment erfolgte unmittelbar im Anschluss an die 
Zerteilung der Sedimentkerne. Bei der Ausschleusung der sedimentgefüllten 
Zentrifugenröhrchen aus der Glovebox waren diese verschlossen, sodass die anoxische 
Argon-Atmosphäre über dem Sediment erhalten blieb. Die Trennung des Porenwassers von 
der Festphase erfolgte nach Mudroch & Azcue (1995) durch eine Zentrifugation bei 
ca. 17.500 g für 30 min (Biofuge 28RS). Um bis zur endgültigen Separierung beider Phasen 
die anoxischen Bedingungen aufrechtzuerhalten, wurden die Zentrifugenröhrchen für die 
Abnahme des Zentrifugates wieder in die Glovebox eingeschleust. Zur Komplettierung der 
Phasentrennung schloss sich ein zweiter Zentrifugationszyklus an. Die Zentrifugate wurden 
dann vereinigt und mit Spritzenfiltern (Nylon, unsteril, Durchmesser 33 mm, Porengröße 
0,45 µm, Fa. Roth) filtriert.  
Noch in der Glovebox wurden pH-Wert und Leitfähigkeit der Porenwässer ermittelt. Zur 
chemischen Analytik wurden aus den gewonnenen Wässern zwei Aliquote gebildet. Das eine 
für die Elementanalytik wurde mit HNO3 angesäuert und bei Zimmertemperatur gelagert. Das 
andere für die IC-, DOC- und DIC-Messung wurden nicht angesäuert und bei –20 °C gelagert. 
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Die Abbildung 19 zeigt ein Schema der Porenwassergewinnung aus den geschnittenen 
Sedimentscheiben. 
Abbildung 19: Schematische Darstellung der Porenwassergewinnung aus geschnittenen Sedimentscheiben 
unter Schutzgas (Argon) 
 
3.2.3.5 Verarbeitung der Sedimentscheiben 
Nach der Trennung vom Porenwasser wird die Feuchtmasse der jeweiligen Schicht bestimmt. 
Die zur chemischen Analyse bestimmten Schnitte (2-cm-Scheiben) wurden einer 
Gefriertrocknung (Fa. Christ) unterzogen. Danach wurde die Trockenmasse jeder Schicht 
ermittelt.  
Zur analytischen Charakterisierung wurden die nach der Trocknung aggregiert vorliegenden 
Sedimente zunächst im Achatmörser vorzerkleinert. Es folgte eine Teilung, wobei ein Aliquot 
für die sequentielle Extraktion bereitgehalten und ein zweites für die Durchführung der 
Gesamtelementgehaltsanalysen staubfein vermahlen wurde. Es kam dabei eine 
Scheibenschwingmühle (Fa. Retsch, „RS 100“) mit Achat-Mahlwerkzeug zum Einsatz. 
Die Sedimentproben für die Elementanalyse (2-cm-Scheiben) wurden zunächst bei 
Raumtemperatur gelagert und dann einem Mikrowellenaufschluss (siehe  3.3.3.) unterzogen. 
Die grob geschnittenen Sedimentproben für die γ-spektrometrische Analyse (5-cm-Scheiben, 
Variante B, siehe  3.2.3.3) wurden in den entsprechenden Probenbehältern (500 ml) bei 70 °C 
getrocknet, mithilfe eines Schweißgerätes der Firma Boss gasdicht verschweißt und bei 
Zimmertemperatur gelagert. 
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3.3 Analytische Verfahren 
3.3.1 Physikalisch-chemische Charakterisierung der Blattproben 
Zur chemischen Untersuchung der Proben des litter-bag-Experimentes ( 3.2.2.2) wurden an 
jedem Beprobungstermin mindestens vier Laubpakete entnommen. Die Angaben zum 
Massenverlust und zur chemischen Zusammensetzung der Blätter beziehen sich auf die 
Trockenmasse (Trockenschrank bei 105 °C, Trocknung bis zur Gewichtskonstanz). 
3.3.1.1 Aschegehalt 
Die Bestimmung des Gehaltes an Asche wurde gravimetrisch in Anlehnung an DIN-12879 
(2001) nach folgendem Protokoll bestimmt: 
 in einen vorgeglühten Tiegel von jeder gemahlenen Probe 0,5-1 g einwiegen 
 24 Std. bei 105 °C trocknen 
 im Exsikkator 1 Std. auf Raumtemperatur abkühlen lassen, Masse bestimmen 
 1 Std. bei 510 °C im Muffelofen veraschen 
 im Exsikkator 1 Std. auf Raumtemperatur abkühlen lassen und die Masse bestimmen 
 Aschengehalt als das Verhältnis der residualen zur vor der Veraschung eingewogenen 
Masse errechnen und Prozent angeben. 
3.3.1.2 Refraktäre und sekundäre Blattinhaltsstoffe 
Herstellung des Blattextraktes 
Aufgrund der geringen verfügbaren Probenmenge wurden für die vorliegende Untersuchung 
die recherchierten Methoden dahingehend optimiert, dass die Bestimmung von Lignin, 
Zellulose, Polyphenol sowie Tannin aus einem Extrakt erfolgen konnte.  
Zur Extraktherstellung wurden ca. 250 mg des gefriergetrockneten und gemahlenen 
Pflanzenmaterials in verschließbare 50-ml-Zentrifugenröhrchen aus PP eingewogen und mit 
12,5 ml einer Mischung aus 70 % Aceton (Fa. Roth) und 30 % Wasser 1 Stunde bei 7 °C auf 
einem Schüttler extrahiert. Nach der Extraktion wurden die Proben zentrifugiert. Der 
Überstand wurde abgenommen und bis zur Bestimmung von Gesamtphenol- und 
Tanningehalt bei 7 °C gelagert. Zur Lignin- und Zellulose-Bestimmung wurde das gewonnene 
Pellet bei 50 °C über Nacht getrocknet und bis zur Weiterverarbeitung im Exsikkator 
aufbewahrt. 
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Bestimmung von Lignin und Zellulose 
Die Quantifizierung der Gehalte von Lignin und Zellulose erfolgte nach der gravimetrischen 
Methode (ADF, acid detergent fiber) nach (Goering & Van Soest 1970; Graças et al. 2005). 
Alle nachfolgend beschriebenen Fraktionen werden über eine Differenzwägung quantifiziert. 
Im ersten Reaktionsschritt werden die in saurer Detergenzlösung löslichen Bestandteile der 
Probe abgetrennt. Danach wird die Probe mit 72%iger Schwefelsäure behandelt. Dabei wird 
die Zellulose hydrolysiert und anschließend ausgewaschen (Fan et al. 1982). Durch Glühen 
der verbleibenden Substanz bei 510 °C wird der Ligningehalt bestimmt. Der Rückstand des 
Glühvorganges entspricht dem Aschegehalt der Probe. 
Analysenablauf im Detail 
 In ein 25-ml-Reagenzglas 200-250 mg vorgewogenes getrocknetes und gemahlenes 
Pellet einwiegen. 
 20 ml 2%iges Cetyl-Trimethyl-Ammoniumbromid (g:v, 20 g*L-1, Fluka) in 0,5 M 
H2SO4 gelöst zugeben. 
 400 µl Decahydronaphtalin (Fluka) zupipettieren. 
 1 Std. im Wasserbad kochen lassen, gelegentlich schwenken. 
 Proben abkühlen lassen und in eine vorgewogene Glasfritte (Porosität 2) umfüllen. 
 Dreimal mit kochendem dest. Wasser waschen, Waschprozedur mit Aceton 
wiederholen, bis keine farbige Filtratlösung mehr entsteht. 
 Fritte im Trockenschrank über Nacht bei 105 °C trocknen und dann auswiegen. Die 
Differenz zur Einwaage dieses Schrittes ergibt den Gehalt an Hemizellulosen, und den 
ausgewogenen Rückstand bezeichnet man als ADF. 
 Die verklumpte, trockene Probe mit einem Glasstab in der Fritte zerreiben und 3 Std. 
unter 72%iger (g:g) H2SO4 stehen lassen. 
 Das Probenmaterial auf dem Frittenfilter dreimal mit heißem dest. Wasser (90-100 °C) 
waschen.  
 Fritte im Trockenschrank über Nacht bei 105 °C trocknen und dann auswiegen. 
 Die Differenz zur Einwaage dieses Schrittes ergibt den Gehalt an Zellulose. 
 Fritten 3 Std. bei 510 °C glühen. 
 1 Std. im Exsikkator auskühlen lassen und dann auswiegen. 
 Die Differenz zur Einwaage dieses Schrittes ergibt den Gehalt an Lignin. 
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Bestimmung der Gesamtphenole 
Für die Polyphenolanalytik wurde die Methode nach Folin & Ciocalteu (1927) in der 
Adaption von Bärlocher & Graça (2005) angewandt. 
Dieses Verfahren kam bereits bei ähnlichen Streu-Arten zur Anwendung (Gessner 1991; 
Bärlocher & Graça 2005). Die phenolischen Substanzen ergeben im alkalischen Milieu mit 
dem Folin-Ciocalteu-Reagens, einem Oxidationsgemisch aus Phosphorwolframsäure und 
Phosphormolybdänsäure, einen blau gefärbten Komplex. Der Mechanismus dieser Reaktion 
beruht auf der reduzierenden Wirkung der phenolischen OH-Gruppen auf den 
Phosphormolybdat-Komplex. Dabei werden die Hydroxyl-Gruppen zu Aldehydgruppen 
oxidiert und es kommt zur Bildung eines blau gefärbten Komplexes. Die Absorption dieses 
Komplexes wird bei 765 nm photometrisch gemessen (Zoecklein et al. 1995). 
Analysenablauf 
 Zu 100-500 µl des Aceton-Wasser-Extraktes werden 5 ml einer 2%igen Na2CO3-
Lösung in 0,1 N NaOH rd in einem Reagenzglas zugefügt und gemischt (Vortex-
Schüttler, Fa. Scientific Industrie). 
 Nach 5 min werden 5 ml von Folin-Ciocalteu-Reagens (Sigma F-9252) zugegeben und 
wieder gemischt. 
 Nach 2 Std. wird die Absorption bei 760 nm gemessen. 
 Die Kalibration dieser Methode erfolgt mit Tannin (CAS 1401-55-4) als Standard mit 
folgenden Konzentrationen: c = 0, 10, 20, 30, 50, 70, 90, 100, 200, 250 mg*L-1. 
Die so erhaltenen Tanninäquivalente im Pflanzenextrakt, bezogen auf das verwendete 
Extraktaliquot und das Trockengewicht des extrahierten Pflanzenpulvers, erlauben die 
Quantifizierung des Polyphenolgehaltes der Proben. 
Bestimmung der kondensierten Tannine 
Die Bestimmung der kondensierten Tannine erfolgte nach der häufig verwendeten und 
einfach durchzuführenden Butanol-HCl-Eisen-Methode (Porter et al. 1985; Hagerman 1988; 
Waterman & Mole 1994; Kraus et al. 2003; Gessner & Steiner 2005). Diese Methode wird in 
ökologischen Studien häufig verwendet (Coley & Barone 1996; Hattenschwiler et al. 2003). 
Das Verfahren basiert auf der säurekatalysierten oxidativen Depolymerisation von 
kondensierten Tanninen zu Anthocyanidin, das spektrophotometrisch bei 550 nm gemessen 
werden kann (Hagerman & Butler 1989; Scalbert et al. 1989; Vermerris & Nicholson 2006). 
Nach Gessner & Steiner (2005) wird die Bestimmung der kondensierten Tannine mit der 
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Butanolmethode durch Aceton gestört, deswegen wurde der Aceton-Extrakt im Sandbad unter 
einer Stickstoffatmosphäre eingedampft und der Rückstand in Methanol aufgenommen. 
Analysenablauf 
 1 ml acetonischer Pflanzenextrakt wird in einem Eppendorf-Reaktionsgefäß vorgelegt. 
 Dieses wird in einem moderat erwärmten Sandbad platziert und der Inhalt unter einem 
Stickstoffstrom eingedampft, übrig bleibt die Trockenmasse. 
 Der Rückstand wird mit Methanol (Fa. Roth, 50 %, mit Wasser) wieder gelöst. 
 Von diesem methanolischen Pflanzenextrakt werden zwischen 100 und 500 µl, je nach 
dem zu erwartenden Tanningehalt, in einem Reagenzglas vorgelegt 
 7 ml Butanol-Reagens (700 mg FeSO4 * 7H2O in 50 ml konz. HCl, 950 ml n-Butanol) 
werden dazugegeben und mithilfe eines Vortex-Schüttlers (Fa. Scientific Industrie) 
gemischt. 
 Die Probengefäße werden im heißen Wasserbad (95 °C) für 50 min inkubiert und 
danach auf Zimmertemperatur abgekühlt. 
 Die Absorption wird bei 550 nm gegen destilliertes Wasser gemessen. 
 Die Kalibration dieser Methode erfolgt mit Tannin (c = 0, 0,1, 0,2, 0,3, 0,4, 0,5, 0,6, 
0,7 bis 2 g*L-1). 
Die so erhaltenen Tanninäquivalente, bezogen auf das verwendete Extraktaliqot und das 
Trockengewicht des extrahierten Pflanzenpulvers, ergeben den Tanningehalt der Proben. 
3.3.2 Physikalisch-chemische Charakterisierung der Sedimente 
3.3.2.1 Bestimmung des Wassergehaltes 
Zur Bestimmung des Wassergehalts des Sediments können direkte Verfahren (Gravimetrische 
Sedimentwassergehaltsbestimmung) angewandt werden, wobei das im Sediment enthaltene 
Wasser direkt bestimmt wird. Bei indirekten Methoden, wie z. B. der Time-Domain-
Reflectometry (TDR), wird ein physikalischer Parameter gemessen, der im Zusammenhang 
mit der Sedimentfeuchte steht. 
Die Bestimmung des Wassergehaltes der untersuchten Sedimentproben erfolgte über die 
gravimetrische Methode in Anlehnung an DIN-18121-1 (1998). 
Die untersuchte Sedimentprobe wurden in einen vorgewogenen Behälter eingebracht, samt 
dem Behälter gewogen, bei geöffnetem Behälter bis zur Massekonstanz gefriergetrocknet und 
abschließend ausgewogen. 
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Die Massenabnahme der Probe beim Trocknen entspricht der Masse des Porenwassers. 
w = mw / md (Gleichung 2) 
mw = (m + mB) – (md + mB) = m – md (Gleichung 3) 
w: Wassergehalt 
mw: Masse des Porenwassers (g); 
m: Masse der feuchten Probe (g);  
md: Masse der trockenen Probe (g); 
mB: Masse des Behälters (g). 
 
3.3.2.2 Bestimmung des Glühverlustes 
Der Glühverlust (LOI, Loss of Ignition) dient zur Abschätzung des Gehalts an organischer 
Substanz wie auch des Gehalts an Carbonaten in einer Sedimentprobe. Aus der Differenz-
Thermoanalyse (DTA) ist bekannt, dass organisches Material, das in einer Probe enthalten ist, 
bei einer Temperatur von ungefähr 550 °C zu CO2 verglüht. Ab einer Temperatur von 900 °C 
beginnt die Zersetzung von Calciumcarbonat unter der Freisetzung von CO2. Ab einer 
Temperatur von 950 °C geht man von einer vollständigen Zersetzung des Calciumcarbonates 
aus (Dean 1974). 
Die Bestimmung des Glühverlustes der untersuchten Sedimentproben erfolgte in Anlehnung 
an DIN-12879 (2001) nach folgendem Protokoll: 
 In einen bei 550 °C für 1 Std. vorgeglühten, vorgewogenen Tiegel von jeder 
gefriergetrockneten Sedimentprobe 0,5-1 g einwägen. 
 24 Std. bei 105 °C trocknen. 
 Im Exsikkator 1 Std. auf Raumtemperatur abkühlen und wiegen. 
 1 Std. bei 550 °C im Muffelofen veraschen. 
 Im Exsikkator 1 Std. auf Raumtemperatur abkühlen und wiegen. 
 Der Aschengehalt ergibt sich aus der Massedifferenz vor und nach der Behandlung im 
Muffelofen als Massenanteil in Prozent nach folgenden Gleichungen: 
WV = (mb - mc) / (mb - ma) * 100 (Gleichung 4) 
WR = 100 - WV (Gleichung 5) 
WV: der Glühverlust der Trockenmasse eines Sediments (%); 
WR: der Glührückstand der Trockenmasse eines Sediments (%); 
ma: die Masse des leeren Tiegels (g); 
mb: die Masse des Tiegels mit der Trockenmasse (g); 
mc: die Masse des Tiegels mit der geglühten Trockenmasse (g). 
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3.3.2.3 Bestimmung der Lagerungsdichte 
Zur Ermittlung der Lagerungsdichte von Sedimentproben existiert eine Vielzahl von 
Methodenbeschreibungen in der Literatur. Neben den gravimetrischen Methoden, die mit 
einem verändernden Eingriff einhergehen, gibt es auch zerstörungsfreie Methoden, z. B. auf 
der Basis der Transmission von Gammastrahlung, mit Anwendungen in situ oder im Labor 
(Boyce 1976; Blake & Hartge 1986). 
Zur Bestimmung der Lagerungsdichte (Pdb) kam die gravimetrische Methode (Kernmethode) 
zum Einsatz. Die Stechzylinderproben wurden schichtweise unter Schutzgas geschnitten 
(siehe Abbildung 19), bis zur Gewichtskonstanz gefriergetrocknet, anschließend gewogen und 
aus dem Netto-Gewicht die Lagerungsdichte mithilfe folgender Formel nach Blake (1965) 
berechnet: 
Pdb= Mods / Vf (Gleichung 6) 
Pdb: Lagerungsdichte (g*cm
-3); 




3.3.2.4 Sequentielle Extraktion 
Sequentielle Extraktionsverfahren ermöglichen die Untersuchung verschiedener 
Bindungsformen von Metallen und sind damit eine Art der Speziesanalytik. In der 
Speziesanalytik richtet sich das Interesse vor allem auf die Analyse der verschiedenen 
Bindungsformen eines Elements in einer jeweiligen Matrix. Diese unterschiedlichen Formen 
eines Elementes können z. B. durch Oxidationsstufe, Kristallphase oder Sorbtionsart 
gekennzeichnet sein (Eichfeld 2004). Die in Tabelle 8 angegebene phasenspezifische 
Extraktionssequenz basiert auf den Arbeiten von (Tessier et al. 1979; Förstner & Calmano 
1982; Schultz et al. 1998; Schönwiese 2007). Peper et al. (2004) fanden, dass das Reagens 
H2O2/Na2CO3 eine höhere Lösekapazität für UO2 im Vergleich zu NaOCl oder auch Na2S2O8 
besitzt. Darüber hinaus ist H2O2 ausgewählt worden, da es zum einen ein geeignetes 
Redoxpotential zur Oxidation von Uran unter Anwesenheit von anderen Actiniden besitzt und 
es zum anderen als salzfreies Oxidationsmittel geeignet ist, das Redoxpotential der Lösung zu 
steuern (Chung et al. 2010). 
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Tabelle 8: Sequentielles Extraktionsschema zur Bestimmung phasenspezifischer Uranbindungsformen 








wasserlöslich dest. Wasser, bei 25 °C 20:1 1h (Schultz et al. 1998) 





30 % H2O2 









1M NaAc in 25 % HAc, 
pH 4 
15:1 2 x 2 h (Schultz et al. 1998) 
Oxide (Mn, 
Fe) 
0,04 M NH2OH*HCl 
 pH 2 
15:1 5 h (Tessier et al. 1979; Schultz et 
al. 1998) 
residual Königswasserextrakt siehe  3.3.3  (Tessier et al. 1979; Förstner & 
Calmano 1982) 
 
Zu Beginn der Extraktion wurde von jeder Probe 1 g möglichst genau eingewogen. Die in den 
Extrakten bestimmten Elementmengen wurden im Anschluss an die Messung auf die exakte 
Einwaage bezogen. Die Extraktion wurde unter den nachfolgend aufgeführten Bedingungen 
durchgeführt. 
Wasserlösliche Phase (Extraktionsschritt 1) 
 Die eingewogene Probe wird mit 20 ml dest. Wasser über Nacht eingeweicht. 
 Die Suspension wird eine Stunde bei Raumtemperatur geschüttelt und dann 45 min bei 
2.000 g zentrifugiert. 
 Nach Abnahme des wässrigen Überstandes wird der feste Rückstand bei 40 °C im 
Trockenschrank getrocknet. 
 Nach Massekonstanz wird die Auswaage bestimmt (entspricht der Einwaage für den 
nächsten Extraktionsschritt). 
 Der abdekantierte Überstand wird über einen Spritzenfilter (0,45 µm) gegeben, mit 
HNO3 (65%ig, 0,4 ml Säure pro 20 ml Probe) angesäuert und mit ICPMS vermessen.  
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Austauschbare Phase (Extraktionsschritt 2) 
 Zum Feststoff aus Schritt 1 wird 1 M NH4AC-Lösung (pH 7) im Masseverhältnis 15:1 
zugegeben. 
 Die Suspension wird eine Stunde bei Raumtemperatur im Überkopfschüttler 
geschüttelt und im Anschluss daran 45 min bei 2.000 g zentrifugiert. 
 Nach Abnahme des Überstandes wird der feste Rückstand mit 5 ml entionisiertem 
Wasser gewaschen, die Suspension erneut zentrifugiert und das Waschwasser 
verworfen. 
 Der feste Rückstand wird bei 40 °C im Trockenschrank getrocknet. 
 Nach Massekonstanz wird die Auswaage bestimmt. Diese bildet gleichzeitig den Wert 
der Einwaage für den nächsten Extraktionsschritt. 
 Der abdekantierte Überstand wird über einen Spritzenfilter (0,45 µm) gegeben, 
angesäuert und mit ICPMS vermessen.  
Organische Phase, Uraninit und Sulfide (Extraktionsschritt 3) 
 Der Rückstand aus Schritt 2 wird mit 30%igem H2O2 versetzt (auf 1 g Probe 2 ml 
Extraktionsmittel) und geschüttelt. Nach einer Stunde wird die Suspension mit 2 ml 
Reinstwasser verdünnt und dieser dann 15 ml Na2CO3-Lösung (2,5%ig) zugegeben. 
Danach wird die Lösung eine Minute gerührt und anschließend für eine Stunde ins 
Ultraschallbad gestellt. 
 Um überschüssiges H2O2 auszutreiben, werden alle Proben 30 min lang im Wasserbad 
bei 90 °C im Schüttelwasserbad erwärmt. Die Suspension wird dann 45 min bei 
2.000 g zentrifugiert. 
 Nach Abnahme der Extraktionslösung wird der feste Rückstand mit 5 ml dest. Wasser 
gewaschen, die Suspension erneut zentrifugiert und das Waschwasser verworfen. 
 Der feste Rückstand wird bei 40 °C im Trockenschrank getrocknet. 
 Nach Massekonstanz wird die Auswaage bestimmt. Diese bildet gleichzeitig den Wert 
der Einwaage für den nächsten Extraktionsschritt. 
 Der abdekantierte Überstand wird über einen Spritzenfilter (0,45 µm) gegeben, 
angesäuert und mit ICPMS vermessen.  
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Carbonatische Phase (Extraktionsschritt 4) 
 Aus dem Rückstand aus Schritt 3 wird der carbonatisch gebundene Anteil bestimmt 
durch Extraktion mit 1 M NaAc (pH = 4, Einstellung mit 25 % HAc; 
Verdünnungsfaktor 15 ml Reagens : 1 g Probe). 
 Die Suspension wird 2 Stunden bei Raumtemperatur im Überkopfschüttler geschüttelt 
und im Anschluss daran 45 min bei 2.000 g zentrifugiert. 
 Der Überstand wird abdekantiert. Dem folgt eine nochmalige Extraktion des 
Rückstandes auf analogem Wege. Beide Überstände werden vereinigt. 
 Der Rückstand wird bei 40 °C im Trockenschrank getrocknet. 
 Nach Massekonstanz wird die Auswaage bestimmt. (Diese ist gleichzeitig der Wert 
der Einwaage für den nächsten Extraktionsschritt.) 
 Die vereinigten Überstände werden über einen Spritzenfilter (0,45 µm) gegeben, 
angesäuert und mit ICPMS vermessen.  
Amorphe Oxide (Fe/Mn) (Extraktionsschritt 5) 
 Zum Rückstand aus Schritt 4 wird 0,04 M NH2OH*HCl (pH = 2, Einstellung mit 
HNO3) im Masseverhältnis Probe: Reagens = 1:15) zugesetzt. 
 Die Suspension wird 5 Stunden bei Raumtemperatur im Überkopfschüttler geschüttelt 
und im Anschluss daran 45 min bei 2.000 g zentrifugiert. 
 Der Überstand wird abdekantiert, der Rückstand wird bei 40 °C im Trockenschrank 
bis zur Massekonstanz getrocknet. 
 Der abdekantierte Überstand wird über einen Spritzenfilter (0,45 µm) gegeben, 
angesäuert und mit ICPMS vermessen.  
Residual 
 Mit dem verbliebenen Feststoff aus Schritt 5 wurde ein Königswasser-Aufschluss in 
der Mikrowelle (s.  3.3.3) durchgeführt. 
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3.3.3 Mikrowellenaufschluss 
Der Aufschluss erfolgte in Anlehnung an DIN-EN-13346 (2001). Es kam ein Mikrowellen-
Druckaufschluss-System „Mars5“ der Firma CEM zum Einsatz. 
Bei den Sedimentproben wurden ca. 500 mg eingewogen (Analysenwaage „AT 261 Delta 
Range“, Fa. Mettler) und mit 10 ml Königswasser [5 ml HNO3 (65 %, p.a., Fa. Baker) + 5 ml 
HCl (37 %, p.a., Fa. MERCK)] zur Reaktion gebracht. Dazu kam ein abgestuftes 
Heizprogramm von ca. 35 Minuten Dauer mit einem Druckaufbau bis ca. 8,6 bar zum Einsatz. 
Die so erhaltenen Lösungen wurden in 50-ml-Maßkölbchen überführt und mit Reinstwasser 
(18 MΩ) aufgefüllt. Der Aufschluss von pflanzlichem Material erfolgte wie oben geschrieben, 
aber als Reagenzien kamen HNO3 und H2O2 zum Einsatz. Die reguläre Einwaage beträgt 200 
mg, kann aber bei Knappheit von Probenmaterial reduziert sein. 
Zur Lagerung wurde diese Lösung dann in 20-ml-Plastflaschen („Szintillations-Mess-
Flasche“, Fa. Roth) überführt. Aufgrund des sauren Milieus der Aufschlüsse war eine 
Lagerung bei Zimmertemperatur möglich. 
3.3.4 Instrumentalanalytische Verfahren 
3.3.4.1 Metallanalytik 
Zur Bestimmung der Elementkonzentration in den filtrierten angesäuerten Wasserproben 
sowie in den aufgeschlossenen Sedimentproben kam zu Beginn der Arbeit ein ICP-MS-Gerät 
vom Typ PQ2+ der Firma VG elementar zum Einsatz, und ab Ende 2010 stand ein PQexcell 
der gleichen Firma zur Verfügung. Beide Geräte waren mit einem mechanischen 
Probenwechsler ausgestattet (Modell 222; Fa. Gilson bzw. Cetac 500). Die Messprozedur 
folgte DIN-17294-2 (2005). Die Bestimmungsgrenzen wurden entsprechend der 
Schnellschätzmethode nach DIN-32645 (2006) ermittelt. 
Die Kalibrierung erfolgte je nach Erfordernis mit Mischstandards bzw. elementspezifischen 
Einzelstandards. Die Verdünnung der Proben wurde je nach speziellen Gegebenheiten der 
Probenkollektive unterschiedlich gewählt. Ziel dabei war es, die Konzentrationen der Analyt-
Elemente möglichst zentral im dynamischen Arbeitsbereich des Messgerätes zu platzieren. 
Hierzu kamen am häufigsten Verdünnungsfaktoren zwischen 10 und 100 zur Anwendung. 
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3.3.4.2 Gammaspektrometrische Messungen 
Die Radioaktivitätskonzentrationen von Radionukliden wurden in getrockneten 
Sedimentproben mit einem N-type-Reinstgermanium-Detektor der Firma Silena (jetzt 
MATEC) mit einer relativen Nachweiswahrscheinlichkeit von 54 % ermittelt. Gemessen 
wurde in einem Messbereich von 8.192 Kanälen zwischen 10 und 2.000 keV. Als 
Messgeometrie wurden 300-ml-Polypropylen-Flaschen mit einem Durchmesser von 70 mm 
verwendet, die direkt auf dem Detektor positioniert wurden. Zur Berechnung wurde das 
automatische Auswerteprogramm „Gammaplus“ (Fa. Silena/MATEC) benutzt. Um die 
Selbstabsorption in den Proben berücksichtigen zu können, wurden energieabhängige 
Korrekturfaktoren zwischen den Absorptionskoeffizienten (µ) der Kalibrierprobe und denen 
der Probe über den gesamten Energiebereich berechnet. Eingabeparameter sind die 
massebezogenen Absorptionskoeffizienten (μ/ρ: mass attenuation coefficient, 
materialabhängig) und die Dichte. In regelmäßigen Abständen wurden die Energie- und die 
Halbwertbreitenkalibration kontrolliert sowie Leermessungen zur Untergrundkorrektur 
vorgenommen. Die Zählraten der Untergrundspektren weisen einen natürlichen 
Schwankungsbereich auf, der von einer Reihe von Faktoren abhängt (Materialien der 
Umgebung, atmosphärische Radonkonzentration, kosmische Strahlung etc.). Um kurzfristige 
Schwankungen auszugleichen, wurden die Untergrundspektren sehr lange gemessen (ca. 
200.000 sec) und zur Korrektur die Daten mehrerer Leermessungen zusammengezogen. Die 
Bestimmung der spezifischen Aktivität der meisten Nuklide ist durch das o. a. 
Auswerteprogramm direkt möglich. 
3.3.4.3 Anionenanalytik 
Für die Bestimmung der Anionenkonzentrationen (Chlorid, Sulfat, Nitrat und Nitrit) in 
filtrierten Wasserproben (Porenwasser) wurde ein Ionenchromatograph DX 500 der Firma 
Dionex mit einer Trennsäule AS9-HC verwendet. Als Eluent kam eine 9-mM-Na2CO3-
Lösung (Feststoff: suprapur, Fa. Roth) zum Einsatz. Die Kalibration erfolgt über 
Einzelstandards (1.000 mg*L-1; Fa. Carl Roth). 
3.3.4.4 Photometrische Verfahren 
Für die unter  3.3.1.2 beschriebene photometrische Bestimmung der Gehalte an Gesamtphenol 
und Tannin des Laubes wurde ein Photometer Specord 200 der Firma Analytik Jena 
verwendet. Bei der Messung wurde im Regelfall gegen dest. Wasser im Referenzstrahlengang 
gemessen und nachträglich der Blindwert (Referenzwert) von allen Messwerten abgezogen. 
Zur Messung im UV-Bereich wurde in der Regel eine 1-cm-Halbmikro-Küvette aus 
Quarzglas benutzt. 
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3.3.4.5 Bestimmung des Gehaltes an organischem und anorganischem Kohlenstoff 
sowie von Gesamtstickstoff 
Feststoffproben 
Zur Analyse der Gesamt-Kohlenstoff- und der Stickstoffgehalte stand das Gerät „vario el III“ 
der Firma Heraeus zum Verfügung. Das Verfahren beruht auf einer Verbrennung der Proben 
und einer Analyse der Verbrennungsgase. Die Messung erfolgte in Anlehnung an (DIN-ISO-
10694 1996; DIN-ISO-13878 1998). 
Die Proben wurden durch feine Aufmahlung und Trocknung bis zur Gewichtskonstanz bei 
70 °C vorbereitet und im Exsikkator über Silicagel gelagert. Die Einführung der Proben ins 
Gerät erfolgt in Form kleiner, mit Zinnfolie umhüllter Probenpakete. Die Einwaage (~20 mg 
bei organischem Material, ~50 mg bei Sedimentproben) erfolgte in Zinnschiffchen (Fa. IVA) 
mithilfe einer Mikrowaage („sartorius“ M2P), die anschließend zu den genannten Paketen 
verschlossen und verdichtet werden. Die Datenausgabe durch das Gerät erfolgte in der 
Dimension „Prozent Stickstoff“ und „Prozent Kohlenstoff“. 
Zur Bestimmung des anorganischen Kohlenstoffs (Carbonat-Kohlenstoff) wurde die 
Sedimentprobe bei 550 °C [in Anlehnung an DIN-12879 (2001)] verascht und nachfolgend 
der Kohlenstoffgehalt in der Asche ermittelt. Aus der Differenz zwischen Gesamtkohlenstoff 
und anorganischem Kohlenstoff ergibt sich der Gehalt an organischem Kohlenstoff in den 
Sedimentproben. 
Wässrige Proben 
Zur Bestimmung der Kohlenstoffgehalte der filtrierten unangesäuerten Wasserproben kam das 
Gerät „Formacs TOC Analyser“ der Firma Skalar zum Einsatz. Die Behandlung der Proben 
und die Kalbration erfolgten nach DIN-EN-1484 (1997). Während des 
Verbrennungsprozesses bei 950 °C wird der gesamte in den Proben enthaltene organische und 
anorganische Kohlenstoff (TC) durch Oxydation und Zersetzung in CO2 überführt und in 
dieser Form im Infrarotdetektor erfasst. Das Gerät ist mit einem zweiten Kanal ausgestattet, in 
welchem selektiv der anorganische Kohlenstoff (IC) durch Ansäuern der Probe als CO2 
ausgetrieben und dann auf dem gleichen Wege wie am Verbrennungsmodul erfasst wird. 
Damit stehen direkte Messwerte für Gesamtkohlenstoff (TC) und für anorganischen 
Kohlenstoff (IC) zur Verfügung. Der organische Kohlenstoffanteil (TOC) wird aus der 
Differenz zwischen TC und IC hergeleitet. Die Nachweisgrenze liegt etwa bei 1 mg*L-1 für 
TC wie auch für IC. 
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3.4 Mathematische Verfahren 
3.4.1 Berechnung der Sedimentationsrate 
Zur Feststellung von Ablagerungsalter und Sedimentbildungsrate wurde eine Datierung 
mittels der 137Cs-Methode durchgeführt. In Bezug auf zeitlich bekannte diskrete 
Eintragsereignisse des nicht-natürlichen Nuklides 137Cs lässt sich das Alter der 
Sedimentablagerung berechnen. 
Die Berechnung der Sedimentationsrate erfolgt nach Dienemann (2008) entsprechend einem 
linearen Modell. Es kommen die Proben der segmentweisen Sedimentkernaufbereitung nach 
 3.2.3.3 zum Einsatz. Aus diesen sind die Sedimentmächtigkeiten und die Lage des Cäsium-
Peaks bekannt. Die Zeitdauer ergibt sich aus dem zeitlichen Abstand von der Gegenwart bis 
zum peakgebenden Ereignis, und dieser Dauer wird die von der Sedimentoberfläche bis zum 
Peak gemessene Sedimentmächtigkeit zugeordnet. Die Sedimentationsrate ist der Quotient 
aus dieser Sedimentmächtigkeit und der zugehörigen Zeitdauer, sie wird in cm*a-1 angegeben. 
3.4.2 Grafische Darstellung der Daten 
Zur Darstellung der Daten kamen vorzugsweise „Xact-8“ (Version 8, SciLab GmbH) und 
„Excel 2007“ (Fa. Microsoft GmbH) zum Einsatz. In der folgenden Arbeit wurde häufig ein 
einfaches Boxplot-Diagramm verwendet. Ein Boxplot ermöglicht einen schnellen Überblick, 
in welchem Bereich die Daten liegen und wie sie sich über diesen Bereich verteilen. Mithilfe 
von Boxplots können auch gut verschiedene Mengen von Datenpunkten verglichen werden. 
Deshalb werden alle Werte der sogenannten Fünf-Punkte-Zusammenfassung, also der 
Median, die zwei Quartile und die beiden Extremwerte, dargestellt. Die Abbildung 20 
erläutert die Darstellung einer Messreihe im Boxplot nach Eckle-Kohler & Kohler (2009). 
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Abbildung 20: Darstellung einer Messreihe im Boxplot (Eckle-Kohler & Kohler 2009) 
 
3.4.3 Statistische Berechnungen 
Für die statistische Analyse der Daten wurden ausschließlich nicht-parametrische, d. h. 
verteilungsfreie Tests verwendet, da viele Datensätze nur eine geringe Anzahl an 
Wiederholungen aufweisen. Die Voraussetzungen für die Anwendung parametrischer 
Testverfahren war nicht gegeben (Normalverteilung, Varianzhomogenität etc.). Im Einzelnen 
wurden der U-Test nach Mann-Whitney, der Friedman-Test sowie die Pearson-
Korrelationsanalyse verwendet und mittels SPSS, Version 11.05, berechnet. In der 
vorliegenden Arbeit wurde für die Signifikanzniveaus bzw. die Irrtumswahrscheinlichkeit die 
folgende Vereinbarung getroffen: 
Tabelle 9: Verwendete Signifikanzniveaus, deren Bezeichnung und Symbole 
Signifikanzniveau [(1-p)*100 %] Bezeichnung Symbol 
p > 0,05 < 95 % nicht signifikant n.s. 
p  0,05  95 % signifikant * 
p  0,01  99 % sehr signifikant ** 
p  0,001  99,9 % hoch signifikant *** 
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4 Ergebnisse	und	Diskussion	
4.1 Auswirkung  zunehmender  Einträge  von  Bestandesabfall  auf  die 
Festlegung von Radionukliden 
Wässer aus gefluteten Gruben und Sickerwässer aus „Tailings“ (Absetzanlagen der 
Erzaufbereitung) und Halden sind gewöhnlich sehr arm an organischer Substanz. Das gilt 
auch für das aus dem Damm unterhalb des „Tailings“ des ehemaligen Bergbaubetriebs Zobes 
austretende Quellwasser (Dudel et al. 2005; Dienemann 2008). Am stark geneigten Damm 
unterhalb der Quelle ist der Einfluss von Laub und Nadeln aus dem Baumbestand relativ 
gering. Er nimmt aber schon wenige Meter unterhalb der Schotterschüttung im flachen 
Bereich stark zu. Im Folgenden wird dargestellt, wie sich die Veränderung der physikalischen 
und chemischen Faktoren, wie z. B. Sauerstoffgehalt, pH-Wert, Leitfähigkeit usw., entlang 
der Fließstrecke zwischen dem Tailingdamm und dem Forellenteich auf die Konzentration 
von ausgewählten Metallen/Metalloiden (Radium und Uran) im Bachwasser und in den 
Sedimenten auswirkt.  
4.1.1 Quellen- und Oberflächenwasser 
Zur Abschätzung der chemischen Speziierung von Uran und Radium sowie weiteren 
assoziierten Schwermetallen wurden ausgewählte wasserchemische Eigenschaften im 
Verlaufe der Fließstrecke an repräsentativen Punkten (siehe Abbildung 14) untersucht. 
Zur Diskussion der Qualität des untersuchten Wassers muss die Historie des Gebietes mit 
berücksichtigt werden. Im Zeitraum von 1950 bis 1964 fand im Raum eine Urangewinnung 
durch das Unternehmen SDAG WISMUT statt. In der Nähe des Untersuchungsgebietes 
Neuensalz (ca. 100 m entfernt) befinden bzw. befanden sich der Uranbergbauschacht 277, das 
„Tailing“ (Absetz-Becken), zwei Spitzkegelhalden sowie eine kleine Halde (Dienemann 
2008) [vgl. die Karte in Kap.  3.1]. Die Halden wurden abgetragen und im Hartsteinwerk 
Oelsnitz/Vogtland (Hartsteinwerke Vogtland) aufbereitet und als Baumaterialien verwendet. 
Mitte der 80er Jahre wurden die Aufbereitungsarbeiten eingestellt. Am Dammfuß des 
„Tailings“ oberhalb der Quelle befinden sich eine Haupt- und mehrere Nebenquellen, aus 
denen mit Uran und Arsen kontaminiertes Grubensickerwasser austritt (Dudel et al. 2005).  
Ausgehend davon setzt sich dieses „Quellenwasser“ überwiegend aus Niederschlagswasser 
und dem aus dem Schachtsystem kommenden sogenannten Bergwasser zusammen, was unter 
anderem an einer im Winter gleichbleibend vergleichsweise hohen Temperatur zu erkennen 
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ist. Die Abbildung 21 zeigt die Jahrestemperaturkurve (Dudel et al. 2005) mit einem über 
zwei Jahre sehr ausgeglichenen Verlauf. 
 
Abbildung 21: Monatszeitliche Temperaturänderung des Quellwassers im Zeitraum von April 2002 bis März 
2004. [WMTQ: Wasserquelle unterhalb Tailingdamm] 
 
In Abhängigkeit vom durchströmten Gestein kann Grubenwasser nicht nur gelöste Minerale, 
sondern auch die fein verteilten Feststoffe enthalten (Younger & Robins 2002). Die 
chemische Zusammensetzung des Grubenwassers kann in weiten Grenzen schwanken und 
hängt vor allem vom Erzinhalt, von der Gangart und vom Charakter des Nebengesteins ab 
(Younger & Robins 2002). Das Grubenwasser kann sowohl sauer als auch alkalisch, aber 
auch neutral sein (Lottermoser 2007). Die Grundwässer in der Lagerstätte Zobes sind dem 
Hydrocarbonat-Sulfat-Typ mit Ca-Na und Ca-Mg als Kationen zuzuordnen, der pH-Wert 
beträgt 6,5–7,0 (WISMUT 1999). Im Laufe des bergmännischen Abbaus der Erzlagerstätten 
und der damit einhergehenden Grundwasserspiegelabsenkung entstand ein geochemisches 
Milieu, das über den Luftzutritt zur Freisetzung von Schwermetallen sowie Uran führen kann. 
Im Zuge des Bergwerksbetriebs musste neben der Bewetterung auch die Entwässerung des 
Grubengebäudes sichergestellt werden Die Einleitung der abgepumpten Grubenwässer 
erfolgte über den Rabenbach in die Trieb bzw. ab 1960 über den Forellenbach und den 
Rabenbach in die Trieb (WISMUT 1999). 
In der Tabelle 10 sind aus der Datenbasis des BMBF-Verbundprojektes (Dudel et al. 2005) 
die wichtigen abiotischen Variablen (pH-Wert, Leitfähigkeit und Sauerstoffgehalt) des 
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Tabelle 10: Übersicht über die Durchschnittswerte für Temperatur, Leitfähigkeit, pH-Wert und 
Sauerstoffgehalt des Wassers am Probenpunkt Quelle (WMTQ) unterhalb des Tailingdammes 
Parameter Mittelwert sd n 
Temperatur [°C] 13,4 1,4 41 
Leitfähigkeit [µs*cm-1] 1182 180 40 
pH 7,1 0,2 32 
O2 [mg*L
-1] 0,6 0,41 4 
 
Entlang der Fließstrecke verändern sich mit zunehmender Entfernung von der Quelle bis zum 
Forellenteichabfluss die hydrologischen bzw. hydrochemischen Eigenschaften des Wassers 
stark. Die Abbildung 22 zeigt die Änderungen der Parameter (pH-Wert, Lf und 
Sauerstoffgehalt) entlang der Fließrichtung. 
   
Abbildung 22: Der pH-Wert, die Leitfähigkeit und der Sauerstoffgehalt entlang der Fließstrecke von der 
Quelle bis zum Forellenteichabfluss im Zeitraum von April 2002 bis April 2004. [WMTQ: 
Wasserquelle unterhalb Tailingdamm; WMHW: Hauptmesswehr; WMFZ: Zufluss 
Forellenteich; WMFA: Abfluss Forellenteich] 
 
Besonders auffällig ist der starke Anstieg des Sauerstoffgehaltes infolge der turbulenten 
Durchmischung entlang der Fließstrecke, beginnend mit weitgehend anoxischen 
Verhältnissen beim Quellaustritt. In Abbildung 22 ist ersichtlich, dass sich der pH-Wert des 
Wassermilieus vom neutralen bis zum schwach alkalischen Bereich bewegt. Er wird sehr 
stark durch die umgebende Festphase sowie durch gelöste/suspendierte Wasserinhaltsstoffe 
beeinflusst, z. B. gelösten organischen Kohlenstoff (Huminstoffe usw.) und die von der 
Gesteinsverwitterung bzw. der Mineralisation im gefluteten Grubenbau ausgehende Puffer-
Wirkung. Darüber hinaus kann die Aktivität chemo- und photoautropher Organismen durch 
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Für die Zunahme der Sauerstoffkonzentration entlang der Fließstrecke sind der turbulente 
Austausch mit der Atmosphäre wie auch die Photosynthese verantwortlich. Freier Sauerstoff 
im Wasser kann organische Substanz und reduzierte anorganische Spezies oxidieren und dient 
zudem aeroben Organismen zur Atmung. Die höhere Leitfähigkeit (1.153 ± 255 µs*cm-1) an 
der Messstelle Quelle am Tailingdamm korrespondiert mit den darin auch gefundenen 
höheren Ionenkonzentrationen (Abbildung 23, Abbildung 24), was auf die Herkunft des 
Quellenwassers (Grubenwasser) hinweist. 
Die Abbildung 23 zeigt die Veränderung in der Konzentration von gelösten Alkali-
Erdalkalimetallen entlang der Fließstrecke im Zeitraum von April bis Juli 2002. 
  
  
Abbildung 23: Konzentrationen der Alkali- und Erdalkalimetalle K, Na, Mg und Ca (mg*L-1) entlang der 
Fließstrecke von der Quelle bis zum Forellenteichabfluss im Zeitraum von April bis Juli 2002. 
[WMTQ: Wasserquelle unterhalb Tailingdamm; WMHW: Hauptmesswehr; WMFZ: Zufluss 
Forellenteich; WMFA: Abfluss Forellenteich] 
Neben den Kationenkonzentrationen entlang der Fließstrecke wurde auch die räumliche 
Variation der Anionenkonzentration ([Cl]-, [NO3]
- und [SO4]
2-) im Zeitraum von April 2002 
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Abbildung 24: Konzentrationen der Anionen [Cl]-, [SO4]
-2 und [NO3]
- (mg*L-1) entlang der Fließstrecke von 
der Quelle bis zum Forellenteichabfluss im Zeitraum von April bis Juli 2002. [WMTQ: 
Wasserquelle unterhalb Tailingdamm; WMHW: Hauptmesswehr; WMFZ: Zufluss 
Forellenteich; WMFA: Abfluss Forellenteich] 
 
Sowohl die Kationen- als auch die Anionenkonzentrationen an der Probenstelle WMTQ 
zeigten höhere Konzentrationen im Vergleich zu den anderen Probenahmestellen, 
insbesondere Messpunkt WMHW. Die bergbaulich beeinflussten Wässer führen in der Regel 
eine hohe Salzfracht, insbesondere hohe Sulfat- und Chloridkonzentrationen, sowie erhöhte 
Schwermetall- und Radionuklidgehalte (Flötgen et al. 1995). Besonders auffällig ist die starke 
Abnahme der Chloridkonzentration zwischen WMTQ und WMHW (ca. 93 Meter Abstand), 
welche einer Aufnahme weiterer Zuflüsse mit geringeren Stoffkonzentrationen (z. B. 
niederschlagsbetont) zugeschrieben werden kann. Als Nebenquellen sind auch Sickerwässer 
zu benennen. Die Tabelle 11 zeigt die Ionenkonzentration des am Dammfuß entnommenen 
Sickerwassers nach BfUL (2010) 
Tabelle 11: Ionenkonzentrationen des Sickerwassers am Dammfuß, Mittelwerte des Zeitraumes von März 
2005 bis März 2012 
Parameter Konzentration (mg*L-1) sd n 
Na   73 42 29 
Ka   14   6 29 
Mg   42 11 29 
Ca   93 17 29 
[Cl]- 109 69 28 
[SO4]
2- 139 62 28 
[NO3]
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4.1.2 Radioaktivitätskonzentration (238U, 226Ra, 210Pb) im Oberflächenwasser 
entlang der Fließstrecke 
In Abbildung 25 sind die gemessenen Radioaktivitätskonzentrationen des Oberflächenwassers 
entlang der Fließstrecke abgebildet. 
  
Abbildung 25: Aktivitätskonzentration von 238U und 226Ra im Oberflächenwasser sowie 238U:226Ra-Verhältnis 
entlang der Fließstrecke von der Quelle bis zum Forellenteichabfluss. [WMTQ: Wasserquelle 
unterhalb Tailingdamm; WMHW: Hauptmesswehr; WMFZ: Zufluss Forellenteich; WMFA: 
Abfluss Forellenteich], n = 3. [aus Datenbank des BMBF-Verbundprojektes (Dudel et al. 
2005)] 
 
Die 226Ra-Aktivitätskonzentration an der Messstelle Quelle (WMTQ) weist einen Wert von 
51 ± 5 mBq*L-1 auf. Dieser Wert nimmt im weiteren Verlauf der Fließstrecke weiter ab, 
wobei die Aktivitätskonzentration im Forellenteichabfluss (WMFA) 27 ± 3 mBq*L-1 beträgt. 
Im Vergleich dazu wurde nach Angaben von BfUL (2010) für Sickerwasser am Dammfuß 
eine 226Ra-Aktivitätskonzentration von 26 ± 11 mBq*L-1 und für den Überlauf des 
Forellenteiches im Zeitraum 2003 bis 2008 eine mittlere 226Ra-Aktivitätskonzentration von 
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Abbildung 26: 238U- und 226Ra-Aktivitätskonzentrationen sowie Verhältnis 238U:226Ra; SIWAD Sickerwasser 
am Dammfuß; ÜFT: Überlauf des Forellenteiches [aus Datenbank (BfUL 2010)] 
 
Die Aktivitätsabnahme des Radiums beruht zum einen auf Verdünnungseffekten und zum 
anderen auf möglichen Ausfällungen von Radium. Es ist sehr wahrscheinlich, dass Radium 
als Copräzipitat mit Ba-Mineralen (Radiobaryt, (Ba,Ra)SO4) ausgefällt wird (Doerner & 
Hoskins 1925). Nach Angaben von BMU (2003) liegen die Aktivitätskonzentrationen in den 
Oberflächen- und Grundwässern Deutschlands für Radium in einer Spanne zwischen 2 und 
30 mBq*L-1 und für Uran zwischen 2 und 40 mBq*L-1, entsprechend 0,16 bis 3,2 µg*L-1.  
Die 226Ra-Messwerte liegen damit leicht über dem Bereich des geogenen Niveaus für 
deutsche Oberflächenwässer. Die ermittelten 238U-Aktivitätskonzentrationen bleiben entlang 
der Fließstrecke bei durchschnittlich 2.550 ± 164 mBq*L-1 nahezu konstant und stellen dabei 
das 50- bis 150-Fache der Aktivitätskonzentration des Radiums dar. Dieses Bild bestätigt sich 
auch anhand der am gleichen Objekt durch das BfUL erhobenen Daten (Abbildung 26).  
Für das Tochternuklid des Radiums, 210Pb, liegt eine Aktivitätskonzentration bei der 
Nachweisgrenze < 17 mBq*L-1. Die verringerte Aktivitätskonzentration von 210Pb wird nicht 
nur durch die geringe Löslichkeit des Mutternuklides 226Ra, sondern auch durch die räumliche 
Entkopplung des Zerfalles des gasförmigen Zwischengliedes 222Rn verursacht. Sofern nicht 
ein Transport limitierender mineralischer Einschlüsse vorliegt, kann das im Zerfall des 226Ra 
entstehende 222Rn abgeführt werden, worauf seine Zerfallsprodukte wie 210Pb dann auch 
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4.1.3 Urantransportverhalten im Oberflächenwasser entlang der Fließstrecke 
Uran ist im wässrigen Milieu in der Regel mobil. Es ist bekannt, dass Uran unter oxidierenden 
Verhältnissen als relativ leicht lösliche Uranyl-Spezies [UO2]
2+ vorliegt. Im reduzierten 
Zustand ist es jedoch nahezu unlöslich (US-EPA 1999). 
Langmuir (1978) und Wolkersdorfer (1996) stellten eine Reihe von verschiedenen 
Einflussfaktoren auf den Übertritt des Urans in den Wasserpfad zusammen: 
 Urankonzentration des Ausgangsgesteins, der Sedimente und deren 
Lösungsmöglichkeit 
 Hydraulische Zugänglichkeit der uranhaltigen Gesteine und Mineralien 
 Grad der hydraulischen Trennung der beeinflussten Wässer von frischen Oberflächen- 
oder Grundwässern 
 Klimatische Einflüsse und deren jahreszeitliche Änderungen 
 pH- und Eh-Wert des Wassers 
 Konzentration von Stoffen, die an der Bildung löslicher Urankomplexe beteiligt sind 
(z. B. Carbonat), und von Stoffen, die unlösliche Uranverbindungen bilden können 
(z. B. Phosphat, Vanadat) 
 Anwesenheit von hochadsorptiven Stoffen wie organischen Verbindungen, Eisen-, 
Mangan-, Titanoxiden/Hydroxiden und Tonen 
 Außerdem sind biologische Prozesse/mikrobielle Aktivität von Bedeutung (Kalin et al. 
2005). 
Unter den vorherrschenden pH-Bedingungen bildet Uranyl [UO2]
2+ in Anwesenheit von 
Carbonationen stabile Carbonatokomplexe wie z. B. [UO2(CO3)2]
2- (Langmuir 1978). Der 
Transport von Uranylkomplexen im Oberflächenwasser kann sowohl über gelöste als auch 
über partikuläre Phasen erfolgen. Daher werden hier beide Möglichkeiten in Betracht 
gezogen. In der Abbildung 27 ist die Urankonzentration in jeweils gefilterten Wasserproben 
[mit 0,45 µm Porengröße (Cellulose-Acetat-Filter)] und ungefilterten Wasserproben entlang 
der Fließstrecke von der Quelle (WTMQ) bis zum Forellenteichabfluss (WMFA) dargestellt. 
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Abbildung 27: U(aq)–Konzentration in gefilterten Wasserproben (gef., rechts) und ungefilterten Wasserproben 
(ungef., links) im Abstrombereich des Altbergbaustandortes Neuensalz entlang der 
Fließstrecke. [WMTQ: Wasserquelle unterhalb Tailingdamm; WMHW: Hauptmesswehr; 
WMFZ: Zufluss Forellenteich; WMFA: Abfluss Forellenteich] 
 
Die Konzentration nimmt im Verlauf der Fließstrecke geringfügig ab. Es wird weiterhin 
deutlich (Abbildung 27), dass nur sehr geringe Unterschiede zwischen den gefilterten und den 
ungefilterten Wasserproben auftreten. Eine Ausnahme bilden die Wasserproben am 
Hauptwehr (WMHW), da sie möglicherweise wegen des Wehreffekts (starke Turbulenzen 
und Durchmischung) aufgewirbelte sehr feine Sedimentpartikel enthalten können. Daher lässt 
sich sagen, dass das Uran im Oberflächenwasser der Fließstrecke zum größten Teil in gelöster 
Form vorliegt und nur zu kleinen Teilen an Partikel (> 0,45 µm) gebunden ist. Die 
Konzentration von Uran in der gefilterten Wasserprobe schwankt entlang der Fließstrecke in 
einem Bereich von 146 bis 163 µg*L-1. Die Belastung der Wässer dieses Gebietes in diesem 
Konzentrationsbereich ist typisch für von Uranbergbau beeinträchtigte Gewässer im 
Erzgebirge (Merkel & Dudel 1998; Meinrath et al. 2003).  
Dudel et al. (2005) fanden, dass die U-Belastung im Konzentrationsbereich von 80 bis 
300 µg*L-1 an den Messpunkten entlang der Fließstrecke schwanken kann. Höhere Werte im 
Vergleich dazu wurden in Haldensickerwässern gemessen, mit Werten zwischen 2.000 und 
4.500 µg*L-1. Ebenso fanden sich im Grubenwasser des Bergwerks Schlema U-Gehalte bis 
5 mg*L-1 (Bernhard et al. 1998). Einen Extremwert von 17 mg*L-1 beschrieben die gleichen 
Autoren für das Grubenwasser des Bergwerks Königstein. 
Unter den vorherrschenden hydrochemischen Bedingungen liegt Uran nicht als [UO2]
2+, 
sondern wahrscheinlich vorwiegend als Uranylcarbonatkomplexe vor (Langmuir 1978), denn 
entlang der Fließstrecke zeigen die Konzentrationen von gelöstem Uran (Abbildung 27) und 
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Carbonatkomplexen hinweist. In Anwesenheit von gelöstem Calcium und Carbonat sind die 
beiden ternären wässrigen Uranylkomplexe ([Ca2UO2(CO3)3]
4- und [CaUO2(CO3)3]
2-) die 
dominanten Spezies im natürlichen System (Bernhard et al. 1996; Merkel & Sperling 1998; 
Dong et al. 2006), welche zur Mobilisierung und Verbreitung des Urans in der Umwelt 
beitragen (Langmuir 1978; Clark et al. 1995). Weiterhin zeigte Schaller (2013) bei der 
Berechnung der Speziesverteilung von Uran in Oberflächenwasser aus Mechelgrün-
Neuensalz unter Feldbedingungen (pH = 7,5, pe = 4, T = 14 °C) mit PhreeqC (Parkhurst & 
Appelo 1999), dass Uran zum größten Teil als Carbonatkomplex [UO2(CO3)3]
4- vorliegt 
(72 %), gefolgt von [UO2(CO3)3]
2- (27 %) und UO2(OH)2 (1 %). Eine weitere 
Transportmöglichkeit von Uran ist die Adsorption an anorganischen Partikeln. Eine 
bedeutende Rolle fällt dabei den Mineralen des oxidierten Eisens zu. Eisen(III)-Oxidhydrate 
verfügen mit ihren großen Partikeloberflächen über gute Adsorptionseigenschaften, die damit 
die Konzentrationsverteilung vieler Spurenelemente bestimmen (Sigg 1985). Die 
Konzentrationen von gelöstem Eisen (filtrierte Probe) im Fließgewässer entlang der 
Fließstrecke weisen geringe Werte (ca. 15 ± 8 µg*L-1) auf, da Eisen unter den Bedingungen 
des sauerstoffreichen Oberflächenwassers (siehe Abbildung 22) nicht gelöst, sondern in Form 
feiner und gröberer Partikel vorliegt. Diese werden durch das relativ starke Gefälle bzw. die 
starke Konvektion turbulent transportiert. Solches Eisen wird in Abhängigkeit von den 
Mobilisationsbedingungen im Rahmen des Transportes partikulärer Stoffe durch nahezu alle 
Oberflächengewässer in geringer Konzentration ( 1 mg*L-1) mitgeführt (Merkel & Sperling 
1996). Für die Verhältnisse in Partikeln > 2 µm kann hier keine Aussage getroffen werden. 
Hingegen kann für die filtrierten Proben bei den gefundenen niedrigen Eisengehalten von 
kolloidal verteilten Eisenoxyhydratmineralen ausgegangen werden, welche aber zu den 
Urangehalten nicht in einer signifikanten Beziehung stehen (n.s., p > 0,05, Pearson-
Korrelationsanalyse), womit dieser Bindungsart eine geringere Bedeutung gegenüber den Ca-
Uranyl-Carbonatkomplexen zukommen sollte. 
Außerdem kann Uran ohne Reduktion unter Bildung von sekundären Mineralen des VI-
wertigen Urans aus der Lösung entfernt werden. Beispielhaft steht hierfür die Fällung durch 
Arsenat oder Phosphat (Jaworowski 1990). Bei statistischer Prüfung der Korrelationen von 
gelöstem Uran zu gelöstem Arsen fand sich ein hoch signifikanter Zusammenhang 
(**p  0,01, Pearson-Korrelationsanalyse). Die signifikante Korrelation zwischen U und As 
ist noch kein Beweis für diesen Steuerungsmechanismus. Als Indiz kann jedoch gewertet 
werden, dass der Anstieg der Korrelationsgeraden im Bereich der stöchiometrischen 
Zusammensetzung bekannter Uran-Arsen-Minerale wie Zeunerit liegt. Daraus kann man 
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ableiten, dass unter den vorhandenen physikochemischen Bedingungen neben 
Uranylcarbonatkomplexen auch kolloidal verteilte Uranylarsenatminerale vorhanden sein 
könnten. 
Neben den erwähnten Einflussfaktoren auf die Uranfixierung können auch 
Biosorptionsprozesse von Bedeutung sein. Nach den Angaben von Dudel et al. (2005) können 
Konzentrationsveränderungen im Wasserkörper auf die schnelle Biosorption an autotrophen 
Organismen zurückgeführt werden. Mkandawire et al. (2005) experimentierten mit lebenden 
Pflanzen und belegten für Lemna spec. ein hohes Bioakkumulationspotential. Außerdem ist 
die Bindung an allochthonem Material (litter) und seinen Zersetzungsprodukten von 
Bedeutung (Dienemann et al. 2006 a; Dienemann 2008). Darüber hinaus wird die 
Uranfestlegung durch die Aktivität laubabbauender Organismen verstärkt. Schaller et al. 
(2008) stellen fest, dass Bachflohkrebse (Gammarus pulex L.), die mit uranhaltigem Laub 
ernährt wurden, große Mengen feinpartikuläres Material erzeugten, welches in hohem Maße 
uranbelegt war. Zur weiteren Klärung der Wirkung allochthonen Materials wurde innerhalb 
dieser Arbeit ein litter bag-Experiment angesetzt, dessen Ergebnisse unter  4.2 dargestellt und 
diskutiert werden. 
                                                                                                           Ergebnisse und Diskussion  
60 
4.1.4 Räumliche Verteilung von Radionukliden (238U, 226Ra und 210Pb) im 
Gewässersediment entlang der Fließstrecke 
Zur Erklärung des Verhaltens der Radionuklide entlang der Fließstrecke des 
Untersuchungsgebietes von der Probenahmestelle an der Quelle unterhalb des Tailingdammes 
bis zur Probenahmestelle am Forellenteichabfluss (Abbildung 14) wurden zuerst die 
Aktivitätskonzentrationen von 238U, 226Ra und 210Pb im Gewässersediment ermittelt. Die 
analysierten Sedimentproben sind in Abbildung 28 für die untersuchten Probenahmestellen im 
Untersuchungsobjekt (Mechelgrün) dargestellt 
 
  
Abbildung 28: Aktivitätskonzentrationen von 238U, 226Ra und 210Pb sowie 238U:226Ra-Verhältnis entlang der 
Fließstrecke in Gewässersedimentproben. [SMTQ: Sedimentproben aus dem Messpunkt Quelle 
unterhalb Tailingdamm; SMHW: Sediment aus Hauptmesswehr; SMF: Sediment 
Forellenteich] 
 
Im Hinblick auf die Abbildung 28 lässt sich ableiten, dass die Aktivitätskonzentration von 
238U und 226Ra in Gewässersedimentproben entlang der Fließstrecke abnimmt. Eine mögliche 
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Laub, die verminderte Fließgeschwindigkeit bzw. die unterschiedlichen Redoxbedingungen, 
denen die Sedimente entlang der Fließstrecke ausgesetzt sind. 210Pb zeigt im Gegensatz dazu 
ein nicht stetiges Verhalten mit sich andeutenden hohen Werten am Hauptwehr. Das geogene 
Hintergrundniveau der natürlichen Radionuklide für Sedimente der Verdachtsfläche Zobes 
wurde von Ritzel (2009) für 238U mit 99 Bq*kg-1, für 226Ra mit 127 Bq*kg-1 sowie für 210Pb 
mit 122 Bq*kg-1 angegeben. Die in dieser Arbeit ermittelten Aktivitätskonzentrationen der 
untersuchten Nuklide lagen damit im Fall von Uran und Radium erheblich über dem 
geogenen Niveau der Region. 210Pb wurde mit Aktivitätskonzentrationen vorgefunden, die 
deutlich unter denen von Uran und Radium lagen, die gefundenen Werte lagen auch nur 
wenig über dem geogenen Hintergrund. Dies bedeutet, dass die Transportprozesse für die 
einzelnen Glieder der Zerfallskette sehr unterschiedlich ablaufen. Als Erklärung bietet sich 
die geringe Mobilität von Blei an oder auch eine starke Dislozierung der Aktivität aufgrund 
des zwischen Pb und Ra gelegenen gasförmigen Zwischengliedes Radon. Die gefundenen 
Aktivitäten stünden damit nur in einem geringen Zusammenhang zu dem von WMTQ 
ausgehenden Wasser- und Stoffstrom. Auffällig ist die hohe Aktivitätskonzentration von 226Ra 
unmittelbar unterhalb der Quelle (Probenahmestelle SMQT) im Vergleich zu den anderen 
Probenahmestellen.  
Bei der Betrachtung der 238U- und 226Ra-Konzentrationen (Abbildung 28) an den untersuchten 
Probenahmestellen ergibt sich bei den Probenahmepunkten Quelle (SMTQ) und Hauptwehr 
(SMHW) eine deutliche Verschiebung zugunsten von 226Ra, während am Probenahmepunkt 
Forellenteich (SMF) eine Verschiebung zugunsten von 238U auftritt. Ritzel (2009) fand bei der 
Analyse einer Mischprobe der Sedimente aus dem Grundwasseraustritt nördlich der IAA auch 
eine Verschiebung des 238U:226Ra-Verhältnisses von 0,5 zugunsten von Radium, ohne auf 
einen ausgesprochenen Gradienten hinzuweisen. Diese Untersuchungen wurden unmittelbar 
nach dem Starkregenereignis vom August 2002 bis Herbst 2002 durchgeführt. Ritzel (2009) 
vermutete, dass durch das Hochwasser über den seitlichen Überlauf und den Umflutkanal am 
Dammfuß sehr stark radiumhaltige Sedimente in die Sedimentationszone des Forellenteiches 
verlagert wurden. Nach der Flut wurde im Jahr 2003 ein neuer Umflutkanal („bypass“) 
errichtet, sodass derartige Abspülungen unmittelbar am Dammfuß nicht mehr möglich sind. 
Es ist bemerkenswert, dass trotz der geringen Schichtdicke von wenigen Zentimetern und der 
Turbulenz an der Quelle die Sedimente unmittelbar unterhalb der Quelle (SMTQ) zum Teil 
anaerob oder zumindest mikroanaerob sind. Dabei weist das austretende Quellwasser einen 
sehr niedrigen Sauerstoffgehalt auf (Tabelle 10), während die Gewässersedimentproben 
entlang der Fließstrecke mit zunehmender Belüftung und Turbulenz zumindest an der 
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Oberfläche vollständig aerob sind. Dies führt zu einer Veränderung der 238U- und 226Ra-
Verteilung zwischen Festphase und wässriger Phase.  
Darüber hinaus fällt auf, dass das C/N-Verhältnis in den Sedimenten an der Quelle niedrig ist 
(< 10). Im Vergleich dazu geben Kögler & Larsen (1979) für toniges Sediment (Varved Clay) 
ein C/N-Verhältnis von 6,9 an. Vermutlich sind die mineralischen Anteile bei den Sedimenten 
(SMTQ) teilweise hoch. Erwartungsgemäß steigt das C/N-Verhältnis stromabwärts im 
Forellenteich auf > 15 aufgrund des hohen Eintrags von allochthonen, schwerabbaubaren 
organischen Substanzen an. Über dieses Verhältnis kann der Humifizierungsgrad des 
organischen Materials im Sediment abgeschätzt werden (Håkanson & Jansson 1983). Für 
niedrighumose (oligohumic) Sedimente gibt Hansen (1961) ein C/N-Verhältnis von < 10 und 
für huminstoffreiche (polyhumic) Sedimente von > 15 an. Die schwerabbaubaren Anteile 
verbleiben als organische Reste (Dauersediment), die ein hohes Bindungspotential für Uran 
und Radium aufweisen können (s. u.). Das austretende, stark kontaminierte Quellwasser kann 
auch reich an anorganischem Kohlenstoff sein.  
Die Abbildung 29 zeigte die Konzentrationen von Kohlendioxid und Hydrogencarbonat im 
Sickerwasser am Dammfuß nach den Angaben von BfUL (2010). Darüber hinaus vermutete 
Dienemann (2008), dass das Wasser am Probenahmepunkt Quelle nahezu huminstofffrei 
austritt und sich im Zuge der Fließstrecke durch organische Einträge aus dem Einzugsgebiet 
mit DOC (gelöstem organischen Kohlenstoff) anreichert. Im Sickerwasser am Dammfuß 
wurde im Zeitraum von März 2005 bis März 2012 nach Daten von BfUL (2010) eine 
durchschnittliche DOC-Konzentration von 3,83 ± 1,39 mg*L-1 gefunden. 
Das Wasser hat beim Austritt aus der Quelle eine Temperatur von durchschnittlich 13,4 °C 
(Tabelle 10) und dürfte im turbulenten Kontakt mit der Atmosphäre relevant CO2 ausgasen. 
Dadurch kommt es einerseits durch eine erhöhte [CO3]
-2-Konzentration zur Mobilisierung von 
Uran in Form von Uranyl-Komplexen (Brookins 1988) und andererseits zu einer 
Carbonatfällung bzw. Mitfällung von Radium (IAEA 1990). 
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Abbildung 29: Konzentrationen von Hydrogencarbonat ([HCO3]
-) und Kohlendioxid (CO2) im Sickerwasser 
am Dammfuß, nach BfUL (2010) 
 
Zum einen ist es sehr wahrscheinlich, dass sich unmittelbar unterhalb der Quelle in den stark 
mineralischen Sedimenten unter den herrschenden reduzierenden Bedingungen wieder neue 
Minerale bilden. Andererseits wird das Radium an Mineraloberflächen adsorbiert (Gmelin et 
al. 1977) und somit immobilisiert. Weiterhin kann Radium entweder durch die Bildung von 
Calcium- und Magnesiumcarbonat oder durch die Bildung von Eisenoxiden und –hydroxiden 
infolge eines Redoxpotentialwechsels unter den vorliegenden pH-Werten im Porenwasser 
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4.1.5 Maßgebliche Einflussfaktoren für die Fixierung von Radium im 
Gewässersediment entlang der Fließstrecke 
Die Fixierung von Radium im Gewässersediment wird durch verschiedene Faktoren wie 
Adsorption an Eisenoxide (Sediment), die Copräzipitation mit Calcit und Dolomit sowie die 
Adsorption an organischem Material im Sediment gesteuert (IAEA 1990). Die Auftragung 
von Ra gegen die Leitelemente der verschiedenen Bindungsmechanismen soll Hinweise auf 
eine Dominanz der jeweiligen Prozesse erbringen. Die Abbildung 30 zeigt das Ra/Fe- und das 
Ra/(ΣMg; Ca)- bzw. Ra/C-Verhältnis in den untersuchten Sedimentproben entlang der 
Fließstrecke. 
  
Abbildung 30: Ra/(ΣMg; Ca)- und Ra/Fe- sowie Ra/C-Verhältnissse (Bq*mg-1) in Gewässersedimentproben 
entlang der Fließstrecke, (*p < 0,05, Mann-Whitney-Test). [SMTQ: Sedimentproben aus dem 
Messpunkt Quelle unterhalb Tailingdamm; SMHW: Sediment aus Hauptmesswehr; SMF: 
Sediment Forellenteich] 
 
Die Verhältnisse zwischen Radium und den Erdalkalielementen (Ca, Mg) sowie Eisen und 
Gesamtkohlenstoff entlang der Fließstrecke zeigen ähnliche Trends. Diese Verhältnisse 
zeigen beim Probenpunkt unterhalb der Quelle einen signifikanten Unterschied im Vergleich 
zu anderen Probenpunkten (*p < 0,05, Mann-Whitney-Test). Es ist anhand dessen denkbar, 
dass Radium im Sediment unterhalb der Quelle (SMTQ) anorganisch gebunden ist. Hierfür 
kommen nicht nur Sorptions- bzw. Mitfällungsprozesse an amorphen Eisenoxiden infrage, 
sondern auch eine Copräzipitation mit Calcit und Dolomit (Dolomitisierung). Für eine 
weitergehende Bestätigung dieser Annahme wäre eine Strukturanalyse der Sedimente mit 
EXAFS (extended X-ray absorption fine structur) notwendig. Die Copräzipitation von 
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b; Sturchio et al. 1993; Curti 1999; Yoshida et al. 2008; Jones et al. 2011)). Über die Sorption 
von Radium an Eisenoxiden haben Benes et al. (1998) und Bassot et al. (2005) berichtet.  
Entlang der Fließstrecke mit den zunehmenden Einträgen von allochthoner organischer 
Substanz, wie z. B. Laub, legen die Ergebnisse nahe, dass im Vergleich zum Sediment 
unterhalb Quelle (SMTQ) die Fixierung von Radium vermutlich auf die Calcitfällung und die 
Komplexierung an organischer Substanz (frischer oder abgebauter Bestandesabfall) oder an 
den Biofilmen auf dem Bestandesabfall zurückgeführt werden kann. Über die Adsorption von 
Radium an organischer Substanz wird in einer begrenzten Anzahl von Studien berichtet 
(Nathwani & Phillips 1979 a, 1979 b; Greeman et al. 1999). Darüber hinaus kommt die 
Radiumfixierung entlang der Fließstrecke infolge der Oxidation von Schwefelverbindungen 
durch akzessorische Einbindung in sekundäre Sulfatausfällung infrage (BFS 2001).  
4.1.6 Maßgebliche Einflussfaktoren für die Fixierung von Uran im 
Gewässersediment entlang der Fließstrecke 
Es wird deutlich, dass die chemischen Eigenschaften des Radiums beim Austritt aus der 
Quelle aus dem anoxischen Untergrund im oxischen Milieu im Vergleich zu Uran zu einem 
anderen Verhalten führen. Radium ist in circum-neutralen Wässern nahezu unlöslich, 
während Uran unter diesen Bedingungen löslich ist (Brookins 1988; Merkel & Sperling 1998; 
Martin et al. 2003). Die Abbildung 31 zeigte die Urankonzentration der Sedimente entlang der 
Fließstrecke von der Quelle zur Vorsperre Neuensalz. 
Abbildung 31: Urankonzentration im Gewässersediment entlang der Fließstrecke bis zur Vorsperre Neuensalz. 
[SMTQ: Sedimentproben aus dem Messpunkt Quelle unterhalb Tailingdamm; SMHW: 
Sediment vom Hauptmesswehr; SMF: Sediment Forellenteich; SVK1 erste 5 cm Sediment aus 
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Erwartungsgemäß finden sich in allen Proben (Abbildung 31) im Vergleich zu den 
Urankonzentrationen im Oberflächenwasser (Abbildung 27) sehr hohe Urankonzentrationen, 
insbesondere bei dem Probenpunkt SMTQ. Für die Abnahme der Urankonzentrationen 
entlang der Fließstrecke sind die Verteilung auf der Fläche und die Verdünnung durch die 
großen Mengen an organischem Kohlenstoff verantwortlich, der durch den allochthonen 
Stoffeintrag (Erlbruchwald) hinzukommt. Dudel et al. (2005) geben für den Forellenbach eine 
U-Fracht von 0,1 kg*d-1 an. Die jährliche Uranfracht beträgt nach Ross & Dudel (2008) ca. 
100 kg*a-1.  
Zur Ausfällung von Uran aus der wässrigen Lösung führen mehrere Prozesse. Dazu zählen: 
 Zufuhr von entsprechenden Redoxvermittlern (Elektronendonatoren) 
 Wechsel vom oxidierenden zum reduzierenden Milieu – Reduktion durch Sulfide und 
organische Substanz 
 Änderung des pH-Wertes und des CO2-Partialdrucks, der durch den atmosphärischen 
Eintrag entlang der Fließstrecke ansteigt 
 Biosorption/Akkumulation an/in photoautrophen Organismen (Algen). 
 Mitfällung bzw. Copräzipitation mit anderen Mineralien wie Eisenoxiden, Aragonit 
und Calcit 
In der Abbildung 32 sind das U/Fe-, das U/∑(Mg; Ca)-, sowie das U/C-Verhältnis der 
Sedimente entlang der Fließstrecke dargestellt. 
  
Abbildung 32: U/Fe- und U/(ΣMg; Ca)- sowie U/C-Verhältnis (massebezogen) in Gewässersedimentproben 
entlang der Fließstrecke, (*p < 0,05, **p < 0,01, Mann-Whitney-Test). [SMTQ: 
Sedimentproben aus dem Messpunkt Quelle unterhalb Tailingdamm; SMHW: Sediment aus 
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Die in Abbildung 32 abgebildeten Verhältnisse zeigen einen ähnlichen Ablauf (Trend) entlang 
der Fließstrecke, wobei die Sedimente am Probenpunkt SMTQ unterhalb der Quelle einen 
signifikanten Unterschied im U/Fe- und U/C-Verhältnis im Vergleich zu den anderen 
Probenahmepunkten zeigen (*p < 0,05, Mann-Whitney-Test). Beim U/ ∑(Mg; Ca)-Verhältnis 
zeigt sich ein hoch signifikanter Unterschied gegenüber den anderen Sedimenten entlang der 
Fließstrecke (**p < 0,01, Mann-Whitney-Test). Damit ist zu vermuten, dass Uran in den 
Sedimenten unterhalb der Quelle mineralisch gebunden ist. Die Uranmitfällung mit Argonit 
bzw. Calcit wird durch Abdelouas et al. (1998) beschrieben. Calcit kann ein stabiles 
strukturelles Umfeld für U(VI) sein (Sturchio et al. 1998). Weiterhin kann U(VI) aufgrund 
seines Ionenradius von 97 pm das Calciumion (r = 99 pm) im Apatitgitter ersetzen (Welte 
1962). Daneben können an den Kristalloberflächen des Apatits auch U(VI)-Ionen adsorptiv 
gebunden sein (Füchtbauer 1988). Weiterhin haben Reeder et al. (2001) die systematische 
Inkorporation für die sehr mobilen Uranyl-Carbonat-Komplexe (z. B. UO2(CO3)3
4-, 
UO2(CO3)2
2-) in Calcit gezeigt. Die XAFS-Studie von Kelly et al. (2003) hat gezeigt, dass 
Uranyl eine relativ stabile Position im Calcit besitzt. Eine repräsentative Darstellung der 
Urananlagerung an Calcit ist in Abbildung 33 dargestellt. 
 
Abbildung 33: Uranverteilung auf einem Teil der 1014-Fläche eines Calcitkristalls. Hohe Gehalte in Rot 
dargestellt (Reeder et al. 2001) 
 
Ein weiterer wichtiger Prozess für die Uranfixierung in den Sedimenten unterhalb der Quelle 
ist die Sorption an Eisenoxyhydratverbindungen. Sie können eine stabile Festlegung von Uran 
durch Mitfällungs- sowie Okklusionsprozesse ermöglichen (Waite et al. 1994; Borns et al. 
1999; US-EPA 1999; Dodge et al. 2002). Dieses Sorptionsverhalten wurde ausführlich 
verfolgt (Ames et al. 1983; Hsi & Langmuir 1985; Liger et al. 1999; Payne 1999; Waite et al. 
2000; Logue et al. 2004). Als eine weitere Fixierungsmöglichkeit von Uran in 
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Gewässersedimenten des Neuensalzer Standortes kommt organische Substanz infrage. Die 
Wechselwirkung von Radionukliden mit Huminstoffen war Gegenstand zahlreicher 
Untersuchungen (Choppin 1988, 1992; Gu et al. 2005; Sachs & Bernhard 2008, 2011; Bryan 
et al. 2012). Die Wechselwirkungen organischer Substanz mit Uran werden in dieser Arbeit 
im Kapitel  4.2 näher beschrieben. 
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4.2 Einfluss  von  allochthonem  organischen  Kohlenstoff  und  seinen 
Abbauprodukten auf die Festlegung von Radionukliden 
Organischer Kohlenstoff aus dem autochthonen Material im Gewässer (Aufwüchse, 
Periphyton, Phytobenthos) oder solcher aus allochthonen Einträgen wurde neben den in 
Kapitel  4.1.6 genannten Faktoren als eine mögliche wichtige Senke für Uran im Zuge der 
Fließstrecke unmittelbar unterhalb des Austritts der Quellwässer erkannt. Diese Sedimente 
haben einen nahezu rein mineralischen Charakter. Die Fließstrecke ist stark von 
Streueinträgen aus der umliegenden Vegetation beeinflusst. Zur quantitativen wie auch 
qualitativen Beschreibung der Wechselwirkung zwischen dem uranführenden Bachlauf und 
der allochthonen organischen Substanz wurde ein litter-bag-Experiment durchgeführt. 
4.2.1 Anreicherung der Radionuklide 238U, 226Ra, 210Pb sowie 137Cs an der 
organischen Substanz (CPOM) während des Abbauprozesses  
Das Verhalten der Nuklide der U-Serie im natürlichen Gewässer hängt von drei wichtigen 
Faktoren ab: 
(1) von den hydrochemischen Bedingungen und damit von der chemischen Speziierung 
der Radionuklide in der Lösung; 
(2)  von ihren Interaktionen mit mineralischen oder organischen Feststoffen; 
(3)  von ihren Reaktionen mit Kolloiden (Chabaux et al. 2008). 
Durch unterschiedliche chemische und physikalische Eigenschaften der Nuklide (z. B. 
Lösungsverhalten, Aggregatzustand) kann es zu ausgeprägten, verschiedenen 
Verhaltensmustern kommen (Kemski et al. 1996 a; Riedel 2010). 
Die Aktivitätskonzentrationen der in CPOM angereicherten Radionuklide 238U, 235U, 226Ra, 
210Pb sowie 137Cs nach acht Expositionswochen sind in der Tabelle 12 dargestellt. 
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Tabelle 12: Aktivitätskonzentration von den in CPOM angereicherten Radionukliden 238U, 235U, 226Ra, 
210Pb und 137Cs nach acht Expositionswochen im Zeitraum vom 09.05.2008 bis 03.07.2008 
Isotop Aktivitätskonzentrationen ± sd (Bq*kg-1) 
238U 8.300 ± 1100 
235U    390 ± 50 
226Ra    650 ± 50 
210Pb    < 112 
137Cs    < 5 
 
Für Uran kann die gemessene Aktivität mit Verweis auf die in der elementanalytischen 
Charakterisierung des Substrates festgestellte Uranfreiheit am Start des Versuches (Tabelle 
13) als Anstieg im Zuge der Exposition interpretiert werden, da als Probenmaterial 
unkontaminiertes Laub ausgewählt wurde ( 3.2.2). Für Radium kann Gleiches angenommen 
werden, wobei das 238U:226Ra-Verhältnis zugunsten von Uran um das 13-Fache verschoben 
ist. Darüber hinaus wiesen Dienemann et al. (2006 c) 238U-Aktivitätskonzentrationen des im 
Abbau befindlichen Bestandesabfalls im Bach (Erlenblätter, November 2004) zwischen 
17.500 ± 800 und 13.200 ± 900 Bq*kg-1 nach. Für 226Ra fanden sie beim selben 
Probenmaterial eine Aktivitätskonzentration zwischen 1.830 ± 250 und 4.800 ± 250 Bq*kg-1. 
210Pb konnten Dienemann et al. (2006 b) nicht nachweisen.  
Die Erhöhung der Konzentrationen in den Blättern erfolgt nicht nur durch die Festlegung an 
und in Biofilmen, die sich im Verlaufe des mikrobiellen Abbaus bilden können (Dudel et al. 
2005; Arnold et al. 2010), sondern auch durch die Einspülung von Partikeln, die, sofern es 
sich um Tonminerale handelt, an ihrer Oberfläche mit Uran und anderen Tochternukliden 
belegt sind (Catalano & Brown Jr 2005; Dienemann et al. 2006 a; Hidaka et al. 2007; 
Bachmaf & Merkel 2011); es kann sich ebenso um sekundäre Mineralbildungen oder/und 
organische Materialien des Sedimentes handeln (Santschi et al. 1990; Ginder-Vogel & 
Fendorf 2007; Dienemann 2008). 
Für die Nicht-Nachweisbarkeit von 210Pb (Tabelle 12) kommt als wahrscheinlichste Ursache 
eine Aufhebung des räumlichen Zusammenhangs zu seinen Mutternukliden durch eine 
Abführung des volatilen 222Rn infrage. Ein Vergleich der Aktivitäten von 238U, 226Ra und 
210Pb zeigt sehr unterschiedliche Aktivitäten. Wie schon in Kapitel  4.3.1 gezeigt, kann in dem 
gegebenen transportdominierten System ein radioaktives (Zerfalls-)Gleichgewicht nicht 
erwartet werden. Uran wird aufgrund seiner hohen Wasserlöslichkeit in vergleichsweise 
größeren Mengen als Radium herangeführt und auch immobilisiert. Erwartungsgemäß ist 
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137Cs im organischen Substrat während des Abbaus nicht nachweisbar, da Cäsium eine 
bevorzugte Adsorption an Tonmineralien aufweist (Anderson & Sposito 1991; Cho et al. 
2005; Qin et al. 2012). 
4.2.2 Organisches Material als Senke für Uran während des Abbauprozesses  
Über das Verhalten von Uran und anderen Schwermetallen gibt es eine begrenzte Anzahl von 
Studien bei Streuabbauprozessen im aquatischen System (z. B. (Ruhling & Tyler 1973; Tam 
& Wong 1997; Du Laing et al. 2006; Schaller et al. 2008; Scheid et al. 2009; Schaller et al. 
2010 a; Schaller et al. 2011 b)). Alle Studien zeigen, dass die Konzentrationen der meisten 
Schwermetalle sowie von Uran zunehmen. Dies beruht darauf, dass Uran in Wechselwirkung 
mit biotischen und abiotischen Prozessen zur Bildung immobiler Phasen neigt. Für die 
abiotische Seite kann der Prozess der Eisenfällung genannt werden, der durch verschiedene 
Faktoren, wie z. B. Belüftung und Durchmischung, zur Mineralbildung mit Copräzipitation 
und Adsorption von Uran mit Fe-Oxihydraten führt. Als biotischer Prozesse ist eine aktive 
Aufnahme in organisches Material, insbesondere unter Beteiligung von Biofilmen, 
festzustellen. Die Tabelle 13 präsentiert die Entwicklung der trockenmassebezogenen Gehalte 
ausgewählter Elemente im Zuge des Erlenblatt-Expositionsexperiments. 
Tabelle 13: Änderungen der Konzentrationen von U, Cd, Cu, Pb, Th, Mn, As, Fe, Ca, Mg, Ba und Zn in 
exponiertem Laubmaterial während des Abbauversuches in mg*kg-1 im Zeitraum vom 
09.05.2008 bis 03.07.2008 















< 0,38 97 ± 6 242 ± 60 379 ± 112 588 ± 100 581 ±238 
Cd 0,14 ± 0,015 1,44 ± 0,10 1,42 ± 0,18 2,96 ± 0,5 2,78 ± 0,98 2,83 ± 0,45 













 1,7 ± 0,2 7 ± 0,4 7 ± 1,3 6,68 ± 1,4 7,97 ± 1,4 7,8 ± 0,59 
Th < 0,044 2,17 ± 0,3 2,38 ± 0,6 1,7 ± 0,6 2,5 ± 0,5 2,1 ± 0,4 
Mn 1.085 ± 82 5.012 ± 754 3.779 ± 1.027 4.985 ± 1.588 4.314 ± 660 3.943 ± 1027 
As 1,64 ±0,85 45 ±7 36 ± 10 36 ± 10 42 ± 6 33 ±3 









g 17.931 ± 1129 22.507 ± 2.484 18.764 ± 2.827 21.937 ± 3.230 21.932 ± 3.707 18.333 ± 721 
Mg 3.841 ± 133 3.451 ± 202 3.427 ± 308 3.351 ± 154 3.976 ± 232 3.830 ± 79 
Ba 24 ± 4 167 ± 15 141 ± 36 162 ± 61 139 ± 23 118 ± 13 
Zn 123 ± 12 136 ± 12 120 ± 17 175 ± 30 190 ± 46 155 ± 3 
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Während des Abbauversuches zeigen die Elementkonzentrationen im Laub verschiedene 
zeitliche Entwicklungsmuster. Die Konzentrationen einiger Metalle erhöhen sich 
kontinuierlich während des Abbauversuches. Zum Beispiel steigt die Konzentration von Uran 
des ursprünglich U-freien Materials bis zum Ende der ersten Woche bis 97 mg*kg-1, und zum 
Ende der 8. Woche wurden 581 mg*kg-1 erreicht. Cadmium, Molybdän und Kupfer zeigen 
ebenso das Verhalten eines kontinuierlichen Anstieges während der Versuchsdauer. Für Blei, 
Thorium, Arsen, Mangan und Eisen zeigte sich ein deutlicher Konzentrationsanstieg zwischen 
Versuchsbeginn und erster Probenahme, während die Konzentrationen dieser Elemente dann 
im weiteren Versuchsverlauf im Wesentlichen unverändert blieben. Calcium, Magnesium, 
Barium und Zink sind in dem Abbaumaterial bereits zu Versuchsbeginn in größeren Mengen 
vorhanden und ändern ihre Konzentration kaum. 
Dieses Bild bestätigt sich auch bei der statistischen Überprüfung der Befunde. U, Th, Pb, Cd, 
Cu, As, Mn, Mg, Ba und Zn zeigen während der 8-wöchigen Inkubationszeit eine hoch 
signifikante Anreicherung (**p < 0,01, Friedman-Test) im Blattmaterial. Eisen und Calcium 
sind nicht signifikant akkumuliert worden (n.s., p > 0,05).  
Uran wird im sedimentationsfähigen, relativ schwerabbaubaren Material allochthonen 
Ursprungs (CPOM) wie Cadmium, Kupfer und Molybdän stark angereichert. Die Adsorption 
von essentiellen Elementen wie Molybdän und Kupfer sowie von nicht essentiellen 
Elementen wie Cadmium an organischem Material ist längst schon bekannt und belegt (Xia et 
al. 1997; Li et al. 1998; Karlsson et al. 2005, 2006; Xu et al. 2013). Der signifikante Anstieg 
der Urangehalte kann auf verschiedene Faktoren, wie die Anlagerung von Sedimentpartikeln, 
die passive Sorption an der organischen Substanz oder die aktive Akkumulation durch 
Mikroorganismen, zurückgeführt werden (Breteler et al. 1981; Nagy et al. 1991; Bednar et al. 
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4.2.3 Spezifischer Einfluss von partikulärem Material und polymeren 
Kohlenstoffverbindungen im Verlaufe des Laubabbaus auf die 
Uranfixierung  
Eine wichtige Frage in Fließgewässern ist, ob Metalle durch Dekompositionsprozesse 
freigesetzt oder angereichert werden (Weis & Weis 2004; Schaller et al. 2011 a). 
Die Szenarien beinhalten zwei wesentliche Prozesse: 
 Freisetzung von Metallen aus Pflanzengewebe, aus abgebauter mikrobieller Biomasse 
und aus den Ausscheidungen von Protisten und wirbellosen Tieren der 
laubabbauenden Lebensgemeinschaft und/oder  
 Retention von Metallen auf organischen Biofilmen oder abgelagerten anorganischen 
Material, wie Tonminerale und Eisen- und Manganhydroxide (Du Laing et al. 2006), 
sowie Aufnahme in der sich entwickelnden mikrobiellen Lebensgemeinschaft (Bio-
Akkumulation und Bio-Magnifikation) und direkte Immobilisierung durch mikrobiell 
reduzierte Redoxprozesse. 
Nach dem Eintrag des Laubes (CPOM) ins Gewässer erfolgt der Abbau der Streu wie in 
Abbildung 4 über physikalische Prozesse wie Leaching, Friktion und Fragmentation sowie 
eine biologische Mineralisation und Transformation. Infolgedessen kommt es zur Bildung von 
CO2 und anderen anorganischen Verbindungen, von gelöstem organischen Kohlenstoff 
(DOC), von fein-partikulärem organischen Material (FPOM) und von mikrobieller Biomasse 
(Webster & Benfield 1986; Suberkropp 1997; Gessner et al. 1999; Schaller et al. 2008; 
Schaller et al. 2011 a). Unter dem Ausschluss von Makrowirbellosen, welcher durch die 
Verwendung von „litter bags“ mit 500 µm Maschinenweite gegeben ist, sind die beobachteten 
Abbauvorgänge allein auf Mikroben zurückzuführen. Als Organismengruppen spielen hier die 
Hyphomyceten eine dominante Rolle (Bärlocher 1992; Suberkropp 2001; Hieber & Gessner 
2002). Der Massenabbau der im Bach exponierten Erlenblätter folgte näherungsweise einer 
exponentiellen Funktion [y = 92,018 e-0,006t] (Abbildung 34). Die exponierten Erlenblätter 
haben in Zeitraum von acht Wochen ca. 26 % der Masse verloren. Hieber & Gessner (2002) 
fanden, dass die Pilze zum Masseverlust zu ca. 15-18 % sowie die Bakterien zu ca. 7-9 % 
beitragen können.  
Die Abbildung 34 zeigt den Verlauf des Massenverlustes. Der Massenverlust wird in 
Dekompositionsexperimenten zumeist auf Trockenmasse bezogen (Bärlocher 2005). Zu 
Beginn des Beprobungszeitraumes wog die Trockenmasse des Blattmaterials in jeder 
Gewebetasche („litter bag“) durchschnittlich 3,13 g. Diese wurde als 100 % angenommen. 
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Abbildung 34: Prozentuale Anteile (%) der verbliebenen aschefreien Trockenmasse (AFTM) in „litter bags“ 
durch Dekomposition von Erlenblättern (Alnus glutinosa) im Zeitraum vom 09.05.2008 bis 
03.07.2008 
 
Während der Laubabbauprozesse kann Uran einerseits mit dem infolge des Abbaus 
freigesetzten gelösten organischen Kohlenstoff (DOC) komplexiert und zusammen mit 
feinpartikulärem Material (FPOM) abgegeben und demzufolge mobilisiert und ausgetragen 
werden (Franke et al. 2000; Sachs et al. 2007; Schaller et al. 2008; Trenfield et al. 2011). 
Andererseits wird Uran an dem allochthonen partikulären organischen Material (CPOM) 
adsorbiert und damit fixiert (Dienemann et al. 2006 a; Schaller et al. 2008). Die Abbildung 35 
zeigt eine kontinuierliche, hoch signifikante Zunahme des U/C-Verhältnisses im Zuge des 
Abbaus (***p < 0,001, Friedman-Test). 
Abbildung 35: Zeitliche Variationen von U/C (massebezogen) in der untersuchten Laubfraktion (CPOM) 
während des 8-wöchigen Abbauversuches (***p < 0,001, Friedman-Test) 
 
Die höchst signifikante Fixierung von Uran an das allochthone eingetragene organische 
Material (CPOM) im Verlaufe des Abbaus findet nicht nur im Rahmen „einfacher“ 
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Zersetzergemeinschaft (Destruenten) sowie gekoppelt an mikrobielle bzw. biochemische 
Prozesse. Die mikrobielle Zersetzergemeinschaft und die dazugehörigen extrazellulären 
polymeren Substanzen (EPS) bilden den Biofilm (Flemming et al. 2007; Vu et al. 2009). Der 
Biofilm kann wegen seiner großen Oberfläche und der darauf vorhandenen hohen Dichte 
sorptionsaktiver funktioneller Gruppen Metalle aus der Lösung entfernen und fixieren 
(Schorer & Eisele 1997; Späth et al. 1998; Huang et al. 2000). 
Die Fähigkeit von Hyphomyceten zur Adsorption der Schwermetalle aus der wässrigen Phase 
wurde in zahlreichen Studien getestet (z. B. (Yetis et al. 1998; Mashitah et al. 1999; Say et al. 
2001; Ferreira et al. 2010)). Die Substanzen der Zellwände von Pilzen enthalten verschiedene, 
negativ geladene Funktionalitäten, wie Carboxyl, Imidazole, Sulfhydryl, Amino, Phosphate, 
Sulfate, Thioether, Phenol, Carbonyl, Amide und Hydroxyl, welche Kationen wie [UO2]
2+ 
mittels elektrostatischer Anziehung und komplexchemischer Wechselwirkung sorptiv binden 
können (Finlay 2007). Pilze sind schon länger als Biosorbentien für Uran bekannt (Haas et al. 
1998; Fomina et al. 2007). Die Akkumulation von Uran an Basidiomyceten wurde von 
(Nakajima & Sakaguchi 1993) untersucht. 46 Spezies von Basidiomyceten wurden getestet. 
Alle getesteten Basidiomyceten nahmen Uran aus der Lösung leichter als andere untersuchte 
Schwermetalle (Th, Cd, Co, Cu, Mn, Ni und Zn) auf. Es wurde bei Nakajima & Sakaguchi 
(1993) auch nachgewiesen, dass die Gattungen Favolus arcularis, Inonotus mikadoi und 
Tricholoma conglobatum in der Lage sind, Uran quantitativ aus der Lösung zu entfernen. 
Insbesondere ist die Gattung Tricholoma conglobatum befähigt, innerhalb von vier Tagen bis 
zu 98 % gelösten Urans in Form von [UO2]
2+ zu fixieren.  
In Bezug auf die Uranfestlegung ist bedeutend, dass im Inneren der während des Abbaus 
entstehenden Biofilme reduktive Bedingungen entstehen können (Smith 2001). Die in der 
Folge auftretende Reduktion adsorbierten Urans von Uran(VI) zu Uran(IV) wurde mehrfach 
bewiesen (Bender et al. 2000; Brooks et al. 2003). Suzuki et al. (2002) konnten zeigen, dass 
sich Nanopartikel von Uraninit durch Bioreduktion bilden können. Dabei können die Mengen 
des von Biofilmen akkumulierten Urans auch unter Speziierungsbedingungen mit 
vorherrschender Carbonat-Komplexierung ein großes Ausmaß erreichen, obwohl diese 
Komplexe eine schwache Adsorptionsneigung haben (Ragnarsdottir & Charlet 2000; Marsili 
et al. 2007). 
Über die Akkumulation und Immobilisierung von Uran im Biofilm sind zahlreiche 
Veröffentlichungen bekannt (z. B. (Beveridge et al. 1997; Beyenal et al. 2004; Merroun & 
Selenska-Pobell 2008; Grossmann et al. 2009; Arnold et al. 2010; Cao et al. 2010; Krawczyk-
Bärsch et al. 2011)). Dies könnte ebenfalls eine Erklärung für die enge Korrelation von Uran 
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und Stickstoff sein, wobei Stickstoff als Maß für die mikrobielle Besiedlung angesehen wird. 
Die Abbildung 36 zeigt die Korrelation zwischen Uran und Stickstoff (links) sowie das C/N-
Verhältnis (rechtes). 
 
Abbildung 36: Korrelation zwischen Urankonzentration und Stickstoffgehalt (links, 
***p = 0,00007, R2 = 0,781) und zwischen Urankonzentration und C/N-Verhältnis (rechts, 
**p = 0,002, R2 = - 0,61) im untersuchten Laub während der 8-wöchigen Inkubationszeit 
 
Darüber hinaus sind auch die polymeren Inhaltsstoffe wie Lignin und Zellulose der 
organischen Substrate (Laub) während des Abbauprozesses für die Uranfixierung von großer 
Bedeutung. Ihre Fähigkeit zur Uranadsorption ist in verschiedenen Arbeiten belegt (z. B. (Idiz 
et al. 1986; Anirudhan et al. 2009 a, 2009 b)). Die Abbildung 37 zeigt die Änderung der 
Laubzusammensetzung (in Prozent der Trockenmassen) sowie auch der Urankonzentrationen 
während des Abbauversuches im Zeitraum vom 09.05.2008 bis 03.07.2008. 
Abbildung 37: Zeitliche Veränderung der Stoffklassen, bezogen auf das Startgewicht, in abgebauten 
Erlenblättern (links) sowie der Urankonzentrationen (rechts) während des Abbauversuchs im 
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Hinsichtlich der Abbildung 37 (links) zeigten Lignin-, Zellulose-, Gesamtphenol- und 
Tanningehalte eine unterschiedliche Dynamik durch die Abbauprozesse. Die Gehalte von 
Gesamtphenol und kondensiertem Tannin nahmen während der ersten Woche rasch ab. Zum 
Start des Experiments lag der Polyphenolgehalt bei 5 % TM und der kondensierte 
Tanningehalt bei 9 % TM, und der ersten Woche bei 0,85 % TM für Gesamtphenol und bei 
1,34 % TM für Tannin. Die Konzentration von Zellulose erreicht mit 23 % TM nach einer 
Woche einen höheren Wert als zu Versuchsbeginn mit 17 % TM, um danach wie erwartet 
abzunehmen. Auch bei einem Bezug der gefundenen Mengen auf das Ausgangsgewicht ergibt 
sich eine Zunahme der Masse an Zellulose zum ersten Termin. Dies ist kausal kaum erklärbar 
und deutet auf verfahrensbedingte Varianzen hin. Gessner (1991) fand an getrocknetem (im 
Gegensatz zu frischem) Material ein identisches Verhalten. Darüber hinaus steigt der 
Ligningehalt in der ersten Woche bis 27 % der Trockenmasse. Dieser Anstieg fiel mit einem 
Abfall des Polyphenolgehaltes zusammen. Für eine Bildung von Lignin aus phenolischen 
Substanzen finden sich in der Literatur keine Belege. Allerdings wurde eine Zunahme der im 
Analysengang als Lignin angesprochenen Fraktion auch in anderen Arbeiten gefunden 
(Gessner 1991). Als Erklärung dieses Befundes wird eine Komplexierung von phenolischen 
Verbindungen mit Proteinen oder anderen stickstoffhaltigen Verbindungen angeführt 
(Suberkropp & Klug 1976) und das Resultat als „Artefaktlignin“ (Gessner 1991) bezeichnet. 
Zur Klärung, welche obengenannten Polymere für die Uranfixierung während des Ab- und 
Umbaus von allochthonem organischem Kohlenstoff (Laub) von Bedeutung sind, wurden die 
Verhältnisse zwischen Uran und Lignin bzw. Zellulose innerhalb des Abbauverlaufs 
betrachtet (siehe Abbildung 38). 
  
Abbildung 38: Zeitliche Variation von Uran/Lignin [A] und Uran/Cellulose [B] (massebezogen) in CPOM 
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Die zeitlichen Verläufe der Verhältnisse von Uran/Lignin und Uran/Zellulose zeigen eine 
hoch signifikante Steigerung (***p < 0,001, Friedman-Test), was auf eine Bindung von Uran 
entweder auf der Oberfläche des abgebauten Blattgewebes oder im gebildeten Biofilm auf der 
Oberfläche der zersetzten Blätter hinweist. Die organischen Verbindungen können auf 
unterschiedliche Weise zur Reduktion von U(VI) bis zur U(IV) beitragen (Figueroa et al. 
2004; Dienemann 2008). Beim mikrobiellen Abbau von organischen Komponenten wie 
Protein, Hemizellulose und Zellulose sowie Lignin kann es durch bestimmte Bakterien zur 
direkten oder indirekten Uranreduktion kommen. Die direkte Reduktion erfolgt in einer 
bakteriellen Katalyse mit einer gleichzeitigen Oxidation von organischen Substanzen. 
Beispielsweise beschrieben Lovley & Phillips (1992) die Kopplung der direktenzymatischen 
U(VI)-Reduktion mit einer anaeroben Oxidation von Acetat zu CO2. An gleicher Stelle sowie 
auch von Spear et al. (1999) wurde über die direkte Uranreduktion durch sulfatreduzierende 
Bakterien (SRB) berichtet. Für die indirekte Uranreduktion sind jeweilige dissimilatorische 
eisenreduzierende Bakterien (DIRB) [wie z. B. Schewanella sp. (Gorby & Lovley 1992), 
Geobacter spp. (Anderson et al. 2003), Anaeromyxobacter spp. (Wu et al. 2006)] und 
sulfatreduzierende Bakterien (SRB) [wie z. B. Desulfovibrio spp. (Boonchayaanant et al. 
2008; Boonchayaanant et al. 2009), Desulfosporosinus spp. (Suzuki et al. 2004)] 
verantwortlich. Die Abbildung 39 zeigt ein Schema der direkten und indirekten 
Kopplungsprozesse für die Uranreduktion nach Figueroa et al. (2006); Cai et al. (2007) sowie 
Du et al. (2011). 
 
Abbildung 39: Konzeptionelles Modell der Uran-Verfügbarkeit für die Reduktion und Fällung in Abwesenheit 
von Komplex -Liganden und Partikeln, modifiziert nach (Figueroa et al. 2006; Cai et al. 2007; 
Du et al. 2011) 
 
Beim Überprüfen des Zusammenhangs zwischen Uran und dem Ligningehalt des 
untersuchten Laubes während des Versuchsablaufes wurde eine sehr signifikante Korrelation 
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gefunden (Abbildung 40). Dudel et al. (2005) haben die Uranfixierung an Lignin als 
Reinsubstanz unter definierten Laborbedingungen untersucht. Dabei wurde gezeigt, dass das 
Festlegungspotential sehr hoch war (bis 5 Masse-% U). (Rachkova et al. (2004); Rachkova & 
Shuktomova (2010)) erzielten ähnliche Ergebnisse mit hydrolytischem Lignin aus Nadelholz. 
  
Abbildung 40: Die Korrelation zwischen Lignin und Uran in CPOM (linke Grafik) während des 
Versuchsverlaufs (auf den Endpunkt (t56) normierte Daten mit n = 4, R
2 = 0,85 und 
**p = 0,016) und zwischen Zellulose und Uran (rechte Grafik, auf den Endpunkt (t56) 
normierte Daten mit n = 4, R2 = -0,31, p = 0,3) 
 
Im Gegensatz dazu stehen Uran und Zellulose nicht im Zusammenhang trotz der signifikanten 
Steigerung des Uran/Zellulose-Verhältnisses (Abbildung 38). Diese Steigerung könnte durch 
die Uransorption an Abbauprodukten von Zellulose erklärt werden. Darüber hinaus fanden 
Thombre et al. (1996) in einem 90-tägigen Batchversuch eine bakterielle Mischkultur, die in 
der Lage war, U(VI), Sulfat und Nitrat durch die Nutzung von Zellulose als 
Elektronendonator zu reduzieren. Uran wird dabei in Form von U(IV) [Uraninit UO2(s)] 
reduziert. Ein möglicher Fixierungsmechanismus von Uran in diesem Versuch ist denkbar. 
Zur Prüfung dieser Hypothese ist eine ergänzende Analyse mit Röntgenstrahlung „X-ray“ 
notwendig. 
Neben der bakteriellen Reduktion (Bioreduktion) trägt auch die Bindung von Uran an der 
mikrobiellen Zelloberfläche (Biosorption) bzw. der Transport in die Zelle (Bioakkumulation) 
deutlich zum Gesamtprozess bei. Zu möglichen nichtreduktiven Mechanismen (Biosorption, 
Oberflächenpräzipitation und Biomineralisation) der Interaktion bakterieller Zelloberflächen 
mit Uran ist auf die Arbeit von Hazen et al. (2003) zu verweisen (siehe auch Abbildung 7). 
Die Biosorption und Bioakkumulation von Uran wurde bei einer Vielzahl von 
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Pseudomonas aeruginosa und Pseudomonas fluorescens, beobachtet (Batley & Giles 1979; 
Strandberg et al. 1981; Bencheikh-Latmani et al. 2003).  
Für Tannin und Polyphenole, die innerhalb einer Woche ausgewaschen waren, fanden sich für 
den Verlauf der 8-wöchigen Expositionszeit keine Korrelationen zum Urangehalt (siehe 
Anhang 21).  
4.2.4 Bedeutung des abiotischen Einflusses auf die Uranfestlegung während 
des Abbauversuches von Laub im Fließgewässer 
Neben den Wechselwirkungen mit biotischen Materialien sind auch solche mit mineralischen 
Stoffen wie Eisenoxiden, Aragonit und Calcit für die Anreicherung von Uran verantwortlich. 
Insbesondere sind die Prozesse Sorption, Ionenaustausch, Copräzipitation und Mitfällung zu 
nennen (US-EPA 1999; Giammar 2001; Kelly et al. 2003; Dienemann 2008). Die Abbildung 
41 zeigt die zeitlichen Verläufe der U/Fe- und U/Mn-Verhältnisse innerhalb des 8-wöchigen 
Versuchsverlaufes. 
  
Abbildung 41: Änderung der U/Fe- und U/Mn-Verhältnisse (massebezogen) in CPOM während des 8-
wöchigen Abbauversuches am Hauptwehr (***p < 0,001, n = 4, Friedman-Test) 
 
Erwartungsgemäß gab es eine hoch signifikante proportionale Zunahme des U/Fe-
Verhältnisses während des Abbauversuches (***p < 0,001, Friedman-Test). Das Mn/U-
Verhältnis zeigte auch einen hoch signifikanten Anstieg (***p < 0,001, Friedman-Test). Dies 
kann durch die hohe Sorptionskapazität der Eisen- und Mangan(Hydro)Oxide gegenüber 
Uranyl-Ionen sowie durch ihre großen Oberflächen erklärt werden. Als möglicher 
Mechanismus ist die Aufoxidierung des vom reduktiven Milieu im Aufwuchs freigesetzten 
Urans mit dem eingetragenen Sauerstoff an der Expositionsstelle des Blättergewebes und 
damit die Adsorption und Mitfällung von Uran als [UO2]
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nennen. Weiterhin berichteten Van Cappellen & Behrends (2003) über die Konkurrenz 
zwischen der biotischen und der abiotischen Reduktion von Uran(VI) unter 
eisenreduzierenden Bedingungen (Hämatit als Beispiel). Sie haben bei einer geringen 
Konzentration von sechswertigem Uran (<0,5 µM) und einem Überschuss von Fe(II) 
[> 10 mM], das durch dissimilatorische Eisenreduktion produziert wurde, im Labor 
festgestellt, dass die abiotische Reduktion von Uran(VI) zu Uran(IV) durch Fe(II) der 
dominante Weg ist. Als eine weitere mögliche abiotische Fixierung von Uran(VI) kommt die 
reduktive Immobilisierung von Uran(VI) durch amorphe Eisensulfide infrage.  
Hua & Deng (2008) fanden im Batch-Experiment die synthetisierten amorphen FeS im 
anoxischen Milieu in der Lage, Uran(VI) zu Uran(IV) zu reduzieren. Die Abbildung 42 zeigt 
die möglichen Mechanismen zur Uran-Fällung, -Reduktion und -Reoxidation in auf Hämatit 
gewachsenem Biofilm (Marsili et al. 2007). 
 
Abbildung 42: Mögliche Mechanismen zur Uran-Fällung, -Reduktion und Reoxidation in nur auf Hämatit 
gewachsenem Biofilm 
 
Anhand der Abbildung 41 sind die beiden biotischen und abiotischen Prozesse der Fixierung 
von Uran am Blattmaterial durch Eisen dargestellt. 
Neben Fe- und Mn-Oxiden scheint es, dass das Calcium eine wichtige Rolle bei der Fixierung 
des Urans an Blattgewebe bzw. Biofilm während des Versuchsverlaufs spielen kann. Die 
Abbildung 43 verdeutlicht die zeitliche Änderung des U/Ca-Verhältnisses in Laub (CPOM) 
während des Abbauversuchs vom 09.05.2008 bis 03.07.2008. 
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Abbildung 43: Zeitliche Veränderung des U/Ca-Verhältnisses (massebezogen) in CPOM während des 8- 
wöchigen Abbauversuches am Hauptwehr (***p < 0,001, n = 4, Friedman-Test) 
 
Bei der statistischen Überprüfung der Zunahme des U/Ca-Verhältnisses während der 8-
wöchigen Inkubationszeit zeigte dieses ein hoch signifikantes Verhalten (***p < 0,001, 
Friedman-Test). Dies lässt sich durch die Zusammenfällung von Uran(VI) mit 
Calciumcarbonat erklären. Für die Akkumulation (Fällung) von Calciumcarbonat am 
Blattmaterial und im entstehenden Biofilm sind zum einen autotrophe und heterotrophe 
Respirationsprozesse verantwortlich (Castanier et al. 1999). Zum anderen spielt die 
extrazelluläre polymere Substanz (EPS) eine wichtige Rolle bei der Fällung von 
Calciumcarbonat (Braissant et al. 2003). Weiterhin sind Sulfatreduzierer im Biofilm in der 
Lage, Uran effizient zu immobilisieren bzw. zu reduzieren (Marsili et al. 2007). 
4.2.5 Transportverhalten von Uran während des Abbauversuches im 
Fließgewässer 
Zum Verständnis der Transportdynamik von Uran im Fließgewässersystem wurde das Uran in 
den Proben des Abbauversuches getrennt nach Partikelgröße analysiert. Die Abbildung 44 
zeigt die Urankonzentration in drei Fraktionen [CPOM (> 2.000 µm); Sand und der gröbere 
Teil des FPOM (< 2.000-63 µm); Schluff plus Ton und die feineren Teile des FPOM 
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Abbildung 44: Urankonzentrationen (links) und prozentuale Verteilung (rechts) des Uraninventars in den 
Fraktionen > 2.000 µm, < 2.000-63 µm und < 63 µm während des Versuchsverlaufs vom 
09.05.2008 bis 03.07.2008; es gibt einen signifikanten Unterschied zwischen CPOM und den 
anderen Fraktionen (***p < 0,001, Mann-Whitney-Test) 
 
   
Abbildung 45: Gehalte von Kohlenstoff (links), von Eisen (mitte) und von Aluminium (rechts) in den 
Fraktionen > 2.000 µm, < 2.000-63 µm und < 63 µm während des Versuchsverlaufs vom 
09.05.2008 bis 03.07.2008 
 
Mit Verweis auf den Masseverlust (Abbildung 34) ist die Bildung von FPOM als sehr 
wahrscheinlich anzusehen. Die Verteilung der Gehalte von Kohlenstoff, Aluminium sowie 
Eisen in den Siebschnitten (Abbildung 45) zeigt allerdings für die mittlere und die kleine 
Fraktion eine dominante Einspülung von mineralischen Partikeln an. Damit einher gehen die 
niedrigen Urangehalte in den Fraktionen < 2.000 µm. Sofern FPOM gebildet wurde und Uran 
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Urangehalte stehen vorrangig für das Adsorptionsvermögen der mineralischen Komponenten 
(Sand und Schluff).  
Diese Verhältnisse stellen sich offenbar sehr rasch ein (Abbildung 44, rechts), denn das 
prozentuale Muster der Verteilung des Uraninventars zwischen den Siebschnitten ist während 
des Abbauversuches nahezu konstant bei etwa 93 % des Uran an der größeren Fraktion 
(> 2.000 µm). 
Die Ergebnisse belegen die Rolle des Bestandsabfalls (CPOM) zumindest als temporärer 
Speicher für Uran, welcher in Abhängigkeit von der Fließgeschwindigkeit sedimentieren kann 
und damit zum Transfer von Uran aus dem Wasser ins Sediment beiträgt. Wie dauerhaft diese 
Immobilisierung sein kann, wird im folgenden Kapitel untersucht. 
Die Abbildung 46 erklärt die Sedimentationsfähigkeit von Partikeln in Fließgewässern. 
Partikel spielen eine bedeutende Rolle für gelöste Metalle im Fließgewässer, indem sie 
Metalle adsorbieren und im Sediment ablagern. 
Abbildung 46: Abtragung, Verfrachtung und Ablagerung von Sedimentkörnern unterschiedlicher Korngröße 
in Abhängigkeit von der Fließgeschwindigkeit [nachgebildet von (Morisawa 1968)] 
 
Gelöstes Uran kann adsorptiv an die überwiegend negativ geladenen Oberflächen biogener 
und anorganischer Partikel gebunden bzw. von Organismen aktiv aufgenommen und in der 
Folge rasch dem Sediment zugeführt werden (Pracht 2001). U(VI) kann dabei entweder durch 
Ionenaustausch oder durch oberflächliche Komplexierung an Partikeln adsorbieren. Die 
oberflächliche Komplexierung wurde von mehreren Forschergruppen mit verschiedenen 
Komplexliganden gut untersucht, z. B. an Hämatit (Bargar et al. 1999), Goethit (Villalobos et 
al. 2001), Ferrihydrit (Wazne et al. 2003), Quarz, Orthosilikate (Reich et al. 1998; Greathouse 
et al. 2002) und Gibbsit (Payne 1999). 
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Shang et al. (2011) haben den Beitrag der verschiedenen Korngrößen (grobkörniger, 
mittelkörniger und feinkörniger Sand, Schluff- und Ton-Fraktionen) zur 
Adsorption/Desorption von U(VI) und dessen kinetisches Verhalten im Sediment untersucht. 
Dabei wurde festgestellt, dass die größeren Fraktionen langsamere Adsorptions-
/Desorptionsraten für Uran im Vergleich zu feineren Fraktionen haben. Im Hinblick auf 
Abbildung 44 lässt sich ableiten, dass sich Uran an der organischen Substanz in großer Menge 
akkumuliert sowie fixiert, während die Adsorption an anderen Fraktionen (Sand, Schluff/Ton) 
nur in geringem Maße zur Mobilisierung des Urans beiträgt. 
Bei der Überprüfung des Zusammenhangs zwischen Uran und Eisen sowie Aluminium bei 
den beiden Fraktionen [Sand und der gröbere Teil des FPOM (< 2.000-63 µm) sowie Schluff 
plus Ton und die feineren Teile des FPOM (< 63 µm)] ergaben sich keine Korrelationen 
(siehe Anhang 22 und Anhang 23), während Uran und Calcium hoch signifikant nicht nur für 
die Fraktion < 2.000-63 µm, sondern auch für die Fraktion < 63 µm korreliert (siehe 
Abbildung 47). 
  
Abbildung 47: Relation zwischen adsorbiertem Uran und Calciumgehalt in der Sandfraktion (< 2.000-63 µm, 
links, R2 = 0,74, ***p = 0,0002) und in Schluff/Ton Fraktion (< 63 µm, rechts. R2 = 0,99, 
***p  0,00001) während des Abbauversuches 
 
Diese Korrelation in der mittleren und der feinen Fraktion (Abbildung 47) legt einen 
Bindungszusammenhang zwischen Uran und Calcit nahe. 
Calcit spielt eine große Rolle für den Transport und die Festlegung von Uran in der Umwelt 
(Kelly et al. 2003). Calcit kann die U(VI)-Adsorption an Paragenesen entweder durch seine 
direkte Rolle als Adsorber oder durch das Blockieren des anderen Sorbatzugangs zum 
Feststoff (Sorbent) beeinflussen (Dong et al. 2005). Die Tatsache, dass eine Korrelation zu 
Calcium gefunden wurde und zu Eisen nicht, ist insofern plausibel, da Uran(VI) in 
carbonatreichen Wässern als Carbonatokomplex vorliegt, dessen Sorption an Goethit, 
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Bindungen zu Calcit eingeht (Savenko 2001; Kelly et al. 2003). Außerdem wirkt die am 
Standort gegebene Präsenz von DOC (Humin- und Fulvosäure) ebenfalls der Sorption von 
U(VI) an Fe-Mineralien entgegen (Hsi & Langmuir 1985; Kent et al. 1988; Zhao et al. 2012). 
Die auf den Kohlenstoffgehalt bezogenen Urangehalte der Proben sind bei einem Vergleich 
aller drei Siebfraktionen enger verteilt als die auf Eisen bezogenen (Abbildung 48). 
  
Abbildung 48: U/C- (links) und U/Fe-Verhältnisse (rechts) [massebezogen] in den Fraktionen > 2.000 µm, 
< 2.000-63 µm und < 63 µm während des Versuchsverlaufs vom 09.05.2008 bis 03.07.2008 
 
Dies deutet auf eine Dominanz organischer Bindungspartner beim Prozess der Uranadsorption 
in allen drei Fraktionen hin. Eine Zunahme der C-spezifischen Uran-Adsorption hin zu den 
kleineren Fraktionen ließe sich mit deren höheren spezifischen Oberfläche erklären. 
Alternativ können die in Bezug auf Kohlenstoff erhöhten Uranmengen in der mittleren und 
kleinen Fraktion auch auf Beiträge zur Gesamtsorption zurückgeführt werden, die vom als 
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4.3 Sediment  der  Standgewässer  als  Senke  von  Uran  und  seinen 
Tochternukliden 
4.3.1 Radionuklidkonzentration in rezenten Sedimenten der Vorsperre 
Neuensalz 
Eingeordnet in das Gesamtziel dieser Arbeit werden in diesem Kapitel Ergebnisse zu Quellen 
und Senken von Uran und seinen Tochternukliden in rezenten Sedimenten dargestellt. 
Außerdem wird versucht, mögliche Mechanismen der Anreicherung von Uran wie auch von 
Zerfallsprodukten im Sediment zu identifizieren. Dazu wurde ein weiteres in 
Strömungsrichtung nachgelagertes Systemkompartiment in der Vorsperre des Speichers 
Neuensalz untersucht. Dabei wurden in den schichtweise aufgetrennten Kernen die 
natürlichen Radionuklide 238U und 226Ra mittels Gammaspektrometrie bestimmt. Die 
Abbildung 49 und die Abbildung 50 bieten eine Übersicht über die Tiefenverteilung von 238U 
und 226Ra in den Sedimentkernen aus der Vorsperre Neuensalz. Die Abfolge K1 bis K4 
repräsentiert einen zunehmenden Abstand vom Bacheinlauf und eine zunehmende 
Gewässertiefe (siehe Abbildung 16). 
Abbildung 49: Tiefenprofile der Aktivitätskonzentrationen von 238U in Bq*kg-1 in den Sedimentkernen K1 bis 
K4 aus der Vorsperre Neuensalz 
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Abbildung 50: Tiefenprofile der Aktivitätskonzentrationen von 226Ra in Bq*kg-1 in den Sedimentkernen K1 
bis K4 aus der Vorsperre Neuensalz 
 
Die in Abbildung 49 und Abbildung 50 dargelegten Ergebnisse für die 
Aktivitätskonzentration von 238U und 226Ra an den vier Bohrpunkten zeigen einen ähnlichen 
Trend in der Tiefenverteilung. Bei allen Kernen ist eine Kulmination der Gehalte in den 
Horizonten von 20-35 cm Tiefe zu beobachten. Eine Beeinflussung der Sedimente durch die 
im Zusammenhang mit dem Uranerzbergbau stehenden Stoffeinträge wird im Folgenden 
geprüft. In der Abbildung 51 wird das Verhältnis zwischen 238U und 226Ra vom Zufluss bis 
zum Staudamm der Vorsperre dargestellt. 
Abbildung 51: 238U:226Ra-Verhältniss von Zufluss bis Staudamm in rezentem Sediment aus der Vorsperre 
Neuensalz  
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Aus der Abbildung 51 können folgende Befunde abgelesen werden: 
 Das Aktivitätsverhältnis 238U:226Ra für die Sedimentkerne der Probenstelle K1 liegt 
über die ganze Kerntiefe nahe bei 1. 
 Das Aktivitätsverhältnis 238U:226Ra für die Sedimentkerne der Probestelle K2 zeigt bis 
35 cm Tiefe einen relativ ausgeglichenen Verlauf mit leichtem Uranüberschuss. Das 
höchste Verhältnis mit einem Wert von 1,9 an dieser Probennahmestelle findet sich 
am tiefsten Punkt bei 40 cm Tiefe.  
 An der Probenahmestelle K3 finden sich die höchsten Uranüberschüsse aller vier 
Probenahmepunkte. Im Verlauf der 238U:226Ra-Verhältnisse mit der Tiefe zeigt sich 
eine klare Kulmination bei 35 cm mit einem Wert von 3,14. 
Die Probestelle K4 zeigt auch einen Uranüberschuss, aber mit einer flacheren Kulmination 
des Verhältnisses in einer Tiefe von 25 cm mit einem Verhältnis von 2,01, was dann bis zu 
einem Faktor von 1,96 in der Tiefe 35 cm abnimmt. 
Insgesamt ist ein 
 mit zunehmendem Abstand von der Bacheinmündung und 
 mit zunehmender Gewässertiefe 
zunehmendes 238U:226Ra-Verhältnis festzustellen. Dies ist plausibel mit Blick auf die 
unterschiedlichen Mobilitätseigenschaften von Uran und Radium. Die Mobilität von Radium 
ist weitgehend unabhängig von den Redoxverhältnissen. Entsprechend dem pH-Eh-Diagramm 
(Abbildung 10) ist unter den gegebenen Bedingungen mit partikulärem Radiumsulfat zu 
rechnen. Uran jedoch wird unter den Bedingungen des turbulenten und gut durchlüfteten 
Bachlaufes als mobiles U(VI) in das Gewässer eingetragen. Die im Vergleich zu 
einlaufferneren Bereichen engen Uran-Radium-Verhältnisse im einlaufnahen Bereich 
(Abbildung 51) deuten auf eine rasche Sedimentation des Radiums hin, während sich das 
wassergelöste Uran zunächst ohne zu sedimentieren über weitere Bereiche des Gewässers 
ausbreitet. Dienemann et al. (2006 c) fand für den Sedimentationsgraben Neuensalz 
vergleichbare Verhältnisse. 
Die in den tiefen und einlaufferneren Bereichen gefundenen höheren 238U:226Ra-Verhältnisse 
stehen in Einklang mit der Annahme, dass im tiefen Wasser mit der größeren Anoxie die 
Sedimentation von Uran begünstigt ist. Eine Uran-Anlagerung an sedimentierende Partikel ist 
unter reduzierenden Bedingungen begünstigt (Brookins 1988), auch eine allmähliche 
Umwandlung in UO2 ist denkbar. 
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Für die verschieden engen Verhältnisse im einlaufnahen bzw. einlauffernen Bereich kommen 
verschiedene Mechanismen infrage. Radium unterliegt zusammen mit Barium einer Cofällung 
als Sulfat [log Ksp = -10,37 (Molinari & Snodgrass 1990)]. Voraussetzung hierfür ist eine 
Stabilität der Sulfatmineralien hinsichtlich der Redoxverhältnisse, was im Flachwasserbereich 
eher anzunehmen ist als im Tiefenwasser. 
Die Freisetzung von Radium aus Copräzipitaten mit Bariumsulfat wurde unter reduktiven 
Bedingungen belegt (McCready et al. 1980), wonach im anoxischen Tiefenwasser eine 
geringere Stabilität von Ba-RaSO4-Präzipitaten anzunehmen wäre. Das könnte mit zur 
Erklärung dieser Verteilung beitragen. 
Darüber hinaus diskutierten Dienemann et al. (2006 b) wie auch Landa (2003) eine 
Freisetzung von Radium aus sorbtiver Bindung an Eisen- und Manganoxiden unter 
reduzierenden Bedingungen, was ebenfalls die These einer geringeren Stabilität der Ra-
Speicherphasen im tiefen Wasser stützen könnte. 
In den Sedimenten unter dem ruhenden Wasserkörper des Staugewässers stellen sich die 
Verhältnisse der Aktivitäten der Radionuklide maßgeblich in der Folge von 
Transportprozessen, Raten (Geschwindigkeitsbeiwerten) der Partikelbildung, mikrobieller 
Aktivität (Bildung adsorbierender Oberflächen bzw. Redoxreaktionen) und der 
Sedimentationsgeschwindigkeit ein. Das Verhältnis zwischen den Aktivitäten von Uran und 
Radium kann nicht unter der Prämisse eines radioaktiven Gleichgewichtes im 
kernphysikalischen Sinne (säkulares Gleichgewicht) diskutiert werden, da ein solches ein 
geschlossenes System hinsichtlich einer nicht stattfindenden Zu- und Abfuhr der beteiligten 
Komponenten voraussetzt, was im Gewässer-Sediment-System nicht gegeben ist. Es ist in den 
vergleichsweise jungen Sedimenten bei gleichen Aktivitäten von Uran und einem Folge-
Nuklid von einer Gleichheit der Sedimentationsraten zu sprechen. Ein „echtes“ 
Zerfallsgleichgewicht stellt sich im Laufe von sechs bis sieben Halbwertszeiten des 
Tochternuklides ein. Dieser Zeitraum beträgt für 226Ra ca. 10.000 Jahre und für 210Pb ca. 140 
Jahre. Ein solches Gleichgewicht kann mit Blick auf den betrachteten Standort nur für 
Uranminerale im kristallinen Einschluß als gegeben angesehen werden. Mit jeder 
„Lockerung“ dieses Einschlußes beginngen millieu- und elementspezifische 
Transportprozesse, die zu Aktivitätsverhältnissen in einem Umweltkompartiment fernab des 
säkularen Gleichgewichtes führen können. 
Zur Feststellung von Alter und Sedimentbildungsrate wurde eine Datierung mit 137Cs 
durchgeführt. Die Methode beruht auf der Tatsache, dass das radioaktive Isotop 137Cs ein 
Produkt der Urankernspaltung ist und in der erdgeschichtlichen Gegenwart keine natürliche 
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Quelle hat (Ku 1976; Robbins et al. 1978). Zwei diskrete Ereignisse seiner Freisetzung in die 
Umwelt sind für die Verwendung des Nuklids zur Sedimentdatierung in Europa benutzbar. 
Dies sind einerseits die oberirdischen Atomtests zu Anfang der 1960er Jahre und andererseits 
der Atomunfall von Tschernobyl im Jahre 1986. Mit einer Halbwertszeit von 30,3 Jahren 
kann es für eine Datierung rezenter Seesedimente in der Zeitspanne der letzten 50 Jahre 
herangezogen werden (Håkanson & Jansson 1983; Wieland et al. 1993; Benoit & Rozan 
2001). Es kann daher als „Erosionstracer“ zur Abschätzung erosionsbedingter Einträge 
genutzt werden (Feger 1986). 
Als Alkalimetall zeigt Cäsium eine bevorzugte Adsorbtion an Tonmineralen (Staunton et al. 
2002; Qin et al. 2012), was als eine Voraussetzung für diese Annahme gesehen werden kann. 
Ein Peak des 137Cs in einem definierten Sedimenthorizont kann dann unter dieser 
Voraussetzung für die Abschätzung des absoluten Alters eines bestimmten 
Sedimenthorizontes herangezogen werden. In einigen Sedimentkernen ist dies der Fall. 
Verschiedene Autoren weisen kritisch auf mögliche Störungen durch horizontale 
Verlagerungen (z. B. interne Seiches) und durch Bioturbation hin (Håkanson & Jansson 1983; 
Wieland et al. 1993; Jüttner et al. 1997; Albrecht et al. 1998; Benoit & Rozan 2001). In der 
als Sedimentationsfalle konzipierten Vorsperre ist aber alljährlich mit sich wiederholenden 
starken Sedimentationsschüben nach der Schneeschmelze, durch Starkregenereignisse und 
durch autochthon produzierte Partikel zu rechnen. Zum Letzteren trägt die hohe Trophie des 
Gewässers bei. Dies und die ungünstigen Bedingungen im Zuge der Eisbedeckung führen zu 
der Annahme, dass die von guter Sauerstoffnachlieferung abhängige Bioturbation zumindest 
stark eingeschränkt ist. So konnte Dienemann (2008) in einem sehr windgeschützten 
Stauteich, der in trockenen Sommern partiell trocken fällt, ausgeprägte Peaks von 137Cs in 
definierten Sedimenthorizonten nachweisen. Eine Minimierung der Sedimentumlagerung gilt 
generell als konstruktives Ziel einer Vorsperre (Rißler 1998). Die enge Tallage des 
Untersuchungsobjektes kommt dieser Forderung sehr entgegen. 
Unter der Prämisse, dass die horizontale Umlagerung und die Bioturbation vernachlässigbar 
sind, können jährliche Sedimentationsraten berechnet werden. Diese können zur Abschätzung 
der Uranakkumulationsraten im Sediment herangezogen werden. Aus der gefundenen 
Mächtigkeit und der Dauer des Bilanzzeitraumes wird eine durchschnittliche 
Sedimentationsrate abgeleitet. An den beiden Probenstellen (K1, K2) wurde in einer Tiefe 
von 35 cm eine Anreicherung von 137Cs gefunden (Abbildung 52). 
Bei K3 und K4 war eine Datierung der Kerne anhand von 137Cs-Isotopmessungen nicht 
möglich, da die 137Cs-Aktivität keinen deutlichen Peak aufweist. Das Ausbleiben einer 
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zweigipfeligen Cs-Verteilung ist plausibel, da das Staugewässer in seiner heutigen Form erst 
seit 1964 existiert (http://www.smul.sachsen.de/ltv/16984.htm). Die gefundenen Peaks 
werden damit auf den Reaktorunfall von Tschernobyl im Jahre 1986 zurückgeführt. Aus der 
Lage des Peaks ergibt sich eine durchschnittliche Sedimentationsrate von ca. 1,5 cm*a-1 
(1,087 ± 0,0175 g*cm-2*a-1) für den Zeitraum von 1986 bis 2009. Eine Sedimentationsrate in 
dieser Größenordnung ist für ein Speichergewässer wie das in Neuensalz mit einem hohen 
Anteil agrarischer Flächennutzung plausibel. Vergleichswerte können aus Arnhold (2008) 
entnommen werden. In dieser Arbeit wurde die Talsperre Pöhl mit ihrem Einzugsgebiet 
hinsichtlich bewirtschaftungsabhängiger erosiver Abträge sowie deren Sedimentation 
bearbeitet. Es wurde für das Einzugsgebiet ein Anteil von etwa 32 % ackerbaulicher 
Bodennutzung [entspricht 1.220 ha] angegeben. Für die Vorsperre Neuensalz wurde eine 
integrale Masse der jährlichen Sedimentretention angegeben. Wenn aus dieser über die Fläche 
der Vorsperre eine durchschnittliche flächenbezogene Rate abgeleitet wird, zeigt sich mit 
Werten von 1,3 bis 2 g*cm-2*a-1 eine gute Übereinstimmung mit den in dieser Arbeit 
ermittelten Raten. 
In natürlichen Seen findet man Raten zwischen 0,05 und 10 mm*a-1 (Sanders et al. 1992). Für 
Stauseen werden Sedimentationsraten von 10 bis 200 mm*a-1 (Callender & Robbins 1993; 
VanMetre & Callender 1996) angegeben, was die in Neuensalz gefundenen Werte mit 
einschließt. 
Zusätzlich zu dieser Sedimentation in der Vorsperre Neuensalz auf der Basis eines 
„gleichmäßigen“ erosiven Abtrags im Einzugsgebiet muss die Möglichkeit spezieller 
Sediment-Einträge gesehen werden, die im Zusammenhang mit der Anlage und der Betrieb 
der Schlammabsetzbecken als Folge der Schotterproduktion zwischen 1977 und ca. 1985 
entstanden sein können. 
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Abbildung 52: 137Cs-Aktivitätskonzentrationen in rezenten Sedimenten aus der Vorsperre Neuensalz 
 
Weit verbreitet ist die Datierung von Sedimenten mittels 210Pb. In der Abbildung 53 ist die 
vertikale Verteilung der 210Pb-Aktivität in den Sedimentkernen der Vorsperre dargestellt. 
Abbildung 53: 210Pb Aktivitätskonzentrationen in rezenten Sedimenten aus der Vorsperre Neuensalz 
 
210Pb zeigt in den untersuchten Sedimentkernen K1, K2, K3 und K4 jeweils ähnliche Trends 
in der Tiefenverteilung. In K1 und K2 ist es über die gesamte Kernlänge homogen verteilt 
bzw. leicht mit der Tiefe zunehmend, mit Werten um ca. 200 Bq*kg-1 (Median). 
Im Gegensatz dazu zeigt 210Pb in den anderen Sedimentkernen (K3, K4) ein mit der Tiefe an- 
und abschwellendes Verhalten mit einer Kulmination der Aktivität zwischen 25 und 35 cm 
Tiefe. An der Probestelle K4 findet sich ein Maximalwert von 416 Bq*kg-1 (Median) in einer 
Tiefe von 25 cm. K3 zeigt eine leichte Kulmination von 210Pb mit einem Wert von 
242 Bq*kg-1 (Median) in der Tiefe von 30 cm. 
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Diese Befunde werden hier auf ihre Verwendbarkeit zur Datierung geprüft. Appleby (2002) 
beschrieb ein auf den Aktivitäten des 210Pb beruhendes Verfahren. 
Diese Methode beruht auf der Tatsache, dass über die Atmosphäre, vermittelt durch den 
222Rn-Zerfall in der Luft, 210Pb in ein Sediment zum Zeitpunkt seiner Entstehung eingetragen 
wird, dessen Aktivität dann mit zunehmendem Sedimentalter abklingt. Um diese eingetragene 
Aktivität isoliert betrachten zu können, muss von der gemessenen Gesamt-Aktivität der im 
Sediment selbst aus dem 226Ra-Zerfall vor Ort gebildete Anteil des 210Pb abgezogen werden. 
Hierzu wird die Annahme getroffen, dass der 226Ra-Gehalt des Sedimentes im 
Zerfallsgleichgewicht mit 210Pb steht. Diese Aktivität des 210Pb wird in der Methode als 
„supported“ bezeichnet. Der aus der Deposition resultierende Anteil wird als „unsupported“ 
bezeichnet. Ob diese Annahme hier berechtigt sein kann, soll anhand der folgenden 
Ergebnisse geprüft werden. Die Abbildung 54 zeigt die vertikalen Profile der 210Pb:226Ra-
Verhältnisse der Sedimentkerne K1 und K2. 
 
Abbildung 54: 210Pb:226Ra-Verhältnisse in den rezenten Sedimentkernen K1 und K2 aus der Vorsperre 
Neuensalz 
 
Bis auf die oberste Schicht wird durchweg 226Ra im Überschuss gegenüber 210Pb gefunden. 
Das nach Appleby (2002) vorausgesetzte Gleichgewicht zwischen 226Ra und 210Pb zur 
Ableitung der „supported“-Komponente der Methode ist damit in den untersuchten rezenten 
Sedimenten nicht gegeben. Die beobachtete Dis-Äquilibrierung ist eine unmittelbare Folge 
der Uranerzaufbereitung in dem Untersuchungsgebiet (Neuensalz). Diese geht mit hohen 
Verfrachtungen und Sedimentationen von 226Ra einher, jedoch offensichtlich geringeren 
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Auch zeigen die Profile (Abbildung 53) kaum Anhaltspunkte für eine mit zunehmendem 
Sedimentalter abklingende Aktivität des 210Pb, sofern die atmogen deponierte Komponente 
(„unsupported“) betrachtet werden soll. Die gefundenen Verhältnisse sind bestimmt durch das 
individuelle Transport- und Sedimentationsverhalten der beiden Nuklide 226Ra und 210Pb. Die 
Ergebnisse belegen höhere partikuläre 226Ra- und 238Uraneinträge im Vergleich zum 210Pb in 
die Vorsperre Neuensalz. Das ist auch ein Beleg für die geringere Mobilität des Bleis im 
Einzugsgebiet (vgl. Kap.  4.1).  
Zusammenfassend muss festgestellt werden, dass die Altersbestimmung nach Appleby (2002) 
damit nicht möglich ist. Allerdings kann aus der Tatsache, dass ein säkulares Gleichgewicht 
zwischen 226Ra und 210Pb nicht gegeben ist, noch abgeleitet werden, dass die Sedimente 
jünger als ca. 150 Jahre sind, entsprechend 7 HWZ des 210Pb. Dieser Befund steht im 
Einklang mit dem bekannten Baualter des Speichergewässers. 
Zur Datierung der Kerne bleibt damit hier nur die Anwendung der Cs-Methode. Anhand der 
schichtweisen Sedimentkernaufbereitung und der Datierung der Sedimente nach der 137Cs-
Methode lassen sich die jährlich abgelagerten Mengen von 238U, 226Ra und 210Pb abschätzen. 
Die im Durchschnitt des Betrachtungszeitraumes jährlich abgelagerte Menge wird nach 
Dienemann (2008) wie folgend berechnet: Aufgrund der segmentweisen 
Sedimentkernaufbereitung sind Sedimentmächtigkeiten und Radioaktivitätskonzentration 
bekannt. Diese werden für die Kernlänge zwischen den Zeit-Marken aufsummiert und durch 
das ermittelte Alter dividiert. Da der gefundene Peak von 137Cs in 35 cm Tiefe dem 
Reaktorunfall von Tschernobyl zuzuordnen ist, wird eine Dauer des Bezugszeitraumes von 23 
Jahren abgeleitet. Damit ergeben sich die in Tabelle 14 verzeichneten Sedimentationsraten. 
Tabelle 14: Zeit- und flächenbezogene Sedimentationsraten und Inventar für 238U, 226Ra und 210Pb in der 
Vorsperre Neuensalz in verschiedenen Einheiten 
Uran 226Ra 210Pb Einheit 
369 ± 109 350 ± 50 195 ± 16 mBq*cm-2*a-1 
29,743± 8,75 - - µg*cm-2*a-1 
2,974 ± 0,875 - - kg*ha-1*a-1 
68 ± 6   kg*ha-1 
534 ± 48   Inventar [kg] 
66*108 62*108 35*108 Inventar [Bq] 
 
Diese Werte stellen Näherungswerte dar, da die zur Berechnung verwendete Formel Gewinne 
und Verluste der jeweiligen Nuklide aufgrund des radioaktiven Zerfalles nicht berücksichtigt. 
Für U und Ra ist dieser Einfluss aufgrund der im Vergleich zum Betrachtungszeitraum langen 
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Halbwertszeit zu vernachlässigen, nicht jedoch für 210Pb. Dessen reale Sedimentation liegt 
also etwas höher. Weiterhin konnte mit Vergleich der berechneten Inventare der beiden 
Nuklide 238Uran 226Ra bzw. auch der Aktivitätskonzentrationen (Abbildung 51) gezeigt 
werden, dass im Sediment der Vorsperre Neuensalz beide Nuklide mit ähnlichen 
Aktivitätskonzentrationen bzw. mit einem höchstens dreifachen Uranüberschuss vorgefunden 
werden. Im Gegensatz dazu zeigt das 238U:226Ra-Verhältnis unter den gegenwärtigen 
Verhältnissen im Wasser der Fließstrecke innerhalb der Bergbaualtlast (WMTQ bis WMFA) 
eine sehr deutliche Verschiebung zugunsten des Urans mit Faktoren von 50 bis 150 (Tabelle 
15). 
Tabelle 15: Entwicklung der Aktivitätskonzentrationen für Uran und Radium entlang der Fließstrecke von 
WMTQ bis WMFA 
Probenahmestelle 238U [mBq*L-1] 226Ra [mBq*L-1] 
WMTQ 2.550 ± 150 51 ± 5 
WMFZ 2.600 ± 170 23 ± 3 
WMFA 2.500 ± 170 27 ± 3 
 
Ross & Dudel (2008) stellten eine Uranfracht von 100 kg*a-1 mit dem Forellenteichabfluss 
(Abbildung 14) fest. Wenn dieser Wert als repräsentativ für die 23-jährige Periode zwischen 
der Beprobung und dem Tschernobyl zugeordneten Cs-Peak angenommen wird, kann ein 
kumulierter Zufluss von Uran aus der Bergbaualtlast in die Vorsperre angegeben werden. 
(Tabelle 16). 
Tabelle 16: Gegenüberstellung der hochgerechneten Abgabe des Forellenteiches (Fracht) und des Inventars 
der Vorsperre für Uran und Radium 
Probenahmestellen Fracht bzw. Inventar [Bq] 
238Uran 226Radium 
Integrierter derzeitiger Abfluss des 
Forellenteiches 
363*108   3,9*108 
Inventar im Sediment der Vorsperre 
Neuensalz 
  66*108 62*108 
 
Die Tabelle 16 zeigt, dass das im Sediment der Vorsperre Neuensalz vorgefundene 
Uraninventar nur einen Anteil von ca. 18 % des für den Bilanzzeitraum hochgerechneten 
Uranabflusses darstellt. Dies deutet auf ein stark mobiles Verhalten des Urans mit einer im 
Verhältnis zur Gesamtfracht nur geringen Tendenz zur Sedimentation hin. 
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Für Radium sind die Verhältnisse umgekehrt. Wenn aus den gegenwärtigen 
Aktivitätskonzentrationen auf eine kumulative Fracht für den 23-jährigen 
Betrachtungszeitraum hochgerechnet wird, ergibt sich ein fast um den Faktor 100 geringerer 
Wert, verglichen mit Uran. 
Dem steht ein Radiuminventar im Sediment gegenüber, welches etwa 15-mal größer als diese 
hochgerechnete Fracht ist. Daraus ist abzuleiten, dass dieses Inventar neben der 
wassergelösten Zufuhr aus der Bergbaualtlast noch weitere Quellen haben muss. 
Hierfür kommen die diffusen Einträge an Sediment aus dem gesamten Einzugsgebiet infrage, 
welche von einem geogenen Hintergrund an Radium begleitet werden. 
Dies wird gestützt durch die Befunde von Geller et al. (2004), welche in der Folge der 
Hochwasserkatastrophe von 2002 unter anderem auch die Bergbaualtlast in Neuensalz 
untersuchten. In dieser Arbeit wurde neben dem Radium der Uranzerfallsreihe auch das 
Nuklid 224Ra gemessen. Dieses entstammt der Zerfallsreihe des 232Th und wurde als Tracer 
für den geogenen Hintergrund benutzt. Es wurde ein enges Verhältnis von 226Ra zu 224Ra in 
den Sedimenten des Anstrombereiches vorgefunden, welches sich im direkten Einfluss der 
Bergbaualtlast stark zum 226Ra verschiebt, sich aber auf dem Weg hin zur Vorsperre 
Neuensalz fast wieder dem Wert des Anstrombereiches annähert. 
Damit ist für die Radium-Aktivitätskonzentration im Sediment der Vorsperre eine deutliche 
Prägung durch den geogenen Hintergrund anzunehmen. 
Die im Sediment der Vorsperre real gefundenen Anreicherungen von Uran gegenüber der 
Gleichgewichtskonzentration mit Radium (Abbildung 51), speziell in den tieferen Bereichen 
des Gewässers, können als reduktive Uranfestlegung interpretiert werden. 
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4.3.2 Einflussfaktoren auf die Verteilung von Uran zwischen dem 
Porenwasser und der Festphase der Sedimente  
4.3.2.1 Feste Phase (Sediment)  
Der Anteil von Elementen bzw. ihren gelösten chemischen Spezies, der sich gegenüber der 
festen in der gelösten Phase befindet, erlaubt in Sedimentschichten unterschiedlichen Alters 
Rückschlüsse auf das Remobilisierungspotential und auch auf die wirkenden Redoxsysteme. 
Unter günstigen Voraussetzungen können aus dem Konzentrationsgradienten zur 
überstehenden Wassersäule mittels des Fick’schen Gesetzes auch direkt Rücklösungsraten 
abgeschätzt werden, wie von Hupfer (1995) wie auch Kleeberg & Schubert (2000) für 
Phosphor dargelegt wurde. 
In diesen Arbeiten werden Verhältnisse präsentiert, die exemplarisch für eine stabile 
Schichtung der Wassersäule sind und den moderaten Übergang zur Anaerobie unter Eis 
berücksichtigen. Weder eine jahreszeitliche Dynamik noch eine starke mikrobielle 
Sauerstoffzehrung durch die Beladung des Sediments mit leicht abbaubarem Kohlenstoff 
werden berücksichtigt.  
An der Sediment-Porenwasser-Grenzfläche besteht eine dynamische Konkurrenz zwischen 
Adsorptions- und Fällungsprozessen sowie einer physikochemischen und mikrobiellen 
Remobilisierung der existierenden chemischen Spezies (Ramamoorthy & Rust 1978; Santschi 
et al. 1990), sofern nicht eine starke Interferenz durch Bioturbation gegeben ist (Schaller et al. 
2011 a). 
Zur näheren Beschreibung der Mobilisierungs- und Immobilisierungsprozesse von Uran 
wurden daher Porenwässer und die dazu gehörenden Festphasen der Sedimentproben 
vergleichend analysiert. 
Rohdichte (Lagerungsdichte) und Wassergehalt sind grundlegende physikalische 
Eigenschaften von Sedimenten (Whalley 1981). Die Trockendichte (Feststoffgehalt pro 
Volumen) bleibt in den ersten 21 cm nahezu konstant mit Werten um 0,4 g*cm-3 und steigt 
dann mit zunehmender Tiefe auf Werte bis 0,86 g*cm-3 an. Erwartungsgemäß nimmt der 
Wassergehalt von 50 bis 28 % sowie die Porosität von 75 bis 33 % mit zunehmender Tiefe ab. 
Dies lässt sich dadurch erklären, dass sich das Sediment aufgrund der gravitativen 
Kompaktion in den tieferen Schichten immer mehr verdichtet (Håkanson & Jansson 1983). 
Die Ergebnisse von Wassergehalt, Porosität und Lagerungsdichte sind im Anhang 28 
dargestellt. Die Tabelle 17 bietet einen Überblick über die chemische Zusammensetzung der 
untersuchten Sedimente. 
                                                                                                           Ergebnisse und Diskussion  
99 

















1 3,97 ± 0,32 0,11 ± 0,02 111 ± 61   783 ± 331    418 ± 202 12 ± 5   19 ± 7 
2 3,83 ± 0,04 0,09 ± 0,05 171 ± 31 1.305 ± 247    672 ± 10 19 ± 1   33 ± 2 
3 3,52 ± 0,61 0,08 ± 0,06 153 ± 25 1.233 ± 314    663 ± 40 17 ± 0,4   30 ± 3 
5 4,61 ± 0,17 0,06 ± 0,03 156 ± 38 1.172 ± 351    677 ± 14 18 ± 2   34 ± 14 
7 5,01 ± 0,61 0,06 ± 0,03 144 ± 29    828 ± 721    699 ± 13 18 ± 2   35 ± 21 
9 5,12 ± 0,55 0,10 ± 0,06 189 ± 41    990 ± 229    702 ± 34 21 ± 1   50 ± 7 
11 4,38 ± 1,5 0,10 ± 0,06 189 ± 32    967 ± 166    702 ± 8 20 ± 0,3   44 ± 5 
13 4,29 ± 1,17 0,08 ± 0,04 127 ± 79    610 ± 567    628 ± 60 18 ± 2   35 ± 8 
15 4,70 ± 0,51 0,06 ± 0,01 181 ± 34 1.021 ± 185    692 ± 28 18 ± 1   41 ± 1 
17 4,65 ± 0,45 0,08 ± 0,05 169 ± 32 1.019 ± 176    699 ± 5 19 ± 2   51 ± 6 
19 4,44 ± 0,53 0,06 ± 0,03 184 ± 54 1.174 ± 207    733 ± 30 18 ± 2   67 ± 16 
21 4,14 ± 0,29 0,07 ± 0,04 218 ± 71 1.362 ± 32    794 ± 14 19 ± 4   63 ± 24 
23 3,18 ± 0,4 0,05 ± 0,01 159 ± 63 1.315 ± 185    808 ± 5 16 ± 4 116 ± 90 
25 3,57 ± 0,41 0,06 ± 0,02 133 ± 28 1.254 ± 233    820 ± 52 14 ± 4 165 ± 106 
27 3,39 ± 0,46 0,04 ± 0,02 123 ± 22 1.193 ± 128    794 ± 82 13 ± 3 151 ± 108 
29 3,31 ± 0,59 0,04 ± 0,01 121 ± 24 1.205 ± 193    774 ± 95 12 ± 3 141 ± 101 
31 3,74 ± 1,68 0,05 ± 0,02 129 ± 28 1.223 ± 175    838 ± 89 13 ± 3 214 ± 171 
33 3,17 ± 1,41 0,05 ± 0,03 124 ± 26 1.234 ± 164    834 ± 61 12 ± 2 127 ± 135 
35 2,68 ± 1,11 0,05 ± 0,03 155 ± 62 1.508 ± 356 1.013 ± 305 18 ± 11 134 ± 170 
37 2,79 ± 1,44 0,04 ± 0,01 111 ± 10 1.260 ± 109     830 ± 72 13 ± 4 132 ± 202 
39 2,34 ± 1,01 0,03 ± 0,004 114 ± 7 1.310 ± 79     816 ±90 12 ± 3 23 ± 18 
41 2,07 ± 0,86 0,04 ± 0,002 103 ± 8 1.273 ± 236     829 ±89 14 ± 6 18 ± 11 
43 1,89 ± 0,70 0,05 ± 0,004 103 ± 6 1.274 ± 149     843 ± 70 14 ± 5 12 ± 3 
 
Die Konzentrationen der gemessenen Parameter (Corg, Canorg, Ca, Al, Fe, Mn und U) folgen im 
Sediment jeweils unterschiedlichen Verteilungsmustern. 
Der Gehalt an organischem Kohlenstoff (Corg) in den untersuchten Sedimentkernen zeigt eine 
abnehmende Tendenz mit der Tiefe, wobei der höchste Wert mit 5,12 % in dem Horizont bei 
9 cm auftritt. Diese Tendenz kann mit der Adsorption und Inkorporation des autochthonen 
und allochthonen organischen Materials aus der darüber liegenden Wassersäule erklärt 
werden. Ab einer Tiefe von 17 cm ist eine Abnahme des prozentualen Anteils deutlich zu 
erkennen. Die etwas niedrigeren Gehalte an der Oberfläche sind möglicherweise auf eine – im 
Vergleich zum Eintrag - höhere Mineralisationsrate (vollständige Oxidation mit O2 und NO3
-) 
unter Eis zurückzuführen. 
Entsprechend der limnologischen Grundlagenliteratur (Hyne 1978; Håkanson & Jansson 
1983; Meyers & Eadie 1993 a) nehmen die Corg-Gehalte eines Seesediments mit zunehmender 
Tiefe aufgrund von Mineralisationsprozessen ab. Weiterhin sind aus dem C/N-Verhältnis des 
Seesedimentes Indizien zum Ursprung des organischen Kohlenstoffes bei der 
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Sedimentbildung abzulesen (Hassan et al. 1997; Wetzel 2001; Thevenon et al. 2012). Die 
C/N-Verhältnisse der untersuchten Sedimentkerne erreichen Werte zwischen 10 und 15 in den 
obersten Sedimentschichten, was auf ein Gemisch von vaskulären und nichtvaskulären 
Anteilen, das heißt allochthon und stärker autochthon (phytoplanktonbürtig) geprägten 
organischen Kohlenstoffs hindeutet (Meyers & Ishiwatari 1993 b). In den tieferen 
Sedimentschichten liegt das C/N-Verhältnis im Bereich von 11 bis 22, was auf die 
Anreicherung von schwerabbaubaren organischen Kohlenstoffverbindungen wie Lignin und 
Zellulose in den älteren Sedimentschichten hindeutet. Für tiefergehende Erkenntnisse zur 
Herkunft der Sedimente wäre es notwendig, weitere Analysen wie z. B. δ13Corg 
durchzuführen. Weitere Aufschlüsse könnten auch die Suberin- und Cutin-Anteile sowie die 
Huminstoffstrukturen und -eigenschaften liefern (Goossens et al. 1989; Holtvoeth et al. 2010). 
Die hohen Gehalte an Eisen und Aluminium in den obersten Sedimentschichten belegen 
erosive Einträge im Zusammenhang mit starken Regenereignissen und intensiver 
landwirtschaftlicher Nutzung. Sie wurden offensichtlich nach einer Phase der Extensivierung 
in der 90-iger Jahren in den letzten Jahren wieder verstärkt. Das steht im Einklang mit 
Landnutzungsänderungen (Baumaßnahmen) im Einzugsgebiet und der landwirtschaftlichen 
Intensivierung, insbesondere mit dem in jüngerer Zeit verstärkten Maisanbau. Die relativ 
hohen Eisengehalte in den tieferen Sedimenthorizonten sind wahrscheinlich auf erhöhte 
Einträge durch den aktiven Bergbau und die daraus resultierenden vegetationsfreien 
Strukturen (z. B. Haldenoberflächen) sowie auf die Verarbeitung der Halden zu Baumaterial 
vor Ort zwischen 1977 und Mitte der 80er Jahre zurückzuführen. 
Aus der Tabelle 17 ist auch ein tiefenabhängiges An- und Abschwellen der Urankonzentration 
zu erkennen. Uran erreicht die höheren Konzentrationen in dem Tiefenbereich von 25 bis 
37 cm unter der Sediment/Wasser-Grenze. Seine Konzentrationen liegen in diesem Bereich 
im Mittel bei 152 ± 39 µmol*kg-1. 
In diesem Tiefenbereich handelt sich es zum einen um alte kompaktierte Sedimentschichten 
(ca. 23 Jahre alt). Zum anderen lässt es sich dadurch erklären, dass Uran aufgrund des 
reduzierenden Milieus offensichtlich als U(IV) vorliegt und daher nur gering mobilisierbar ist. 
Der Einfluss der verschiedenen Bindungsmatrices für Uran (Eisenoxide, Tonminerale und 
organischer Kohlenstoff) wurde anhand der molaren Verhältnisse des Urans zu den jeweiligen 
Leitelementen überprüft (Abbildung 55). 
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Abbildung 55: Vertikale Profile der molaren Verhältnisse U:Fe, U:Al und U:Corg im Sedimentkern K3 
 
Die Abbildung 55 zeigt für die Quotienten des Urans mit Eisen, Aluminium und organischem 
Kohlenstoff im Tiefenbereich 23 bis 39 cm jeweils ähnliche Verhältnisse und lässt damit noch 
keinen bevorzugten Bindungsmechanismus hervortreten. Ein klareres Bild ergibt sich bei 
einer Prüfung der Korrelationen des Urans zu den jeweiligen Matrixelementen in diesem 
Tiefenbereich (23-39 cm). Den höchsten Regressionskoeffizienten (R2) zeigt das Uran mit 
einem Wert von 0,71 in der Korrelation mit dem Gehalt an organischem Kohlenstoff 
(Abbildung 56), was einer Wechselwirkung des Urans mit Huminsäuren zugeordnet werden 
kann.  
Abbildung 56: Die Korrelation zwischen Uran und dem Gehalt an organischem Kohlenstoff (Corg) im 
Tiefenbereich von 23-39 cm des untersuchten Sedimentkernes K3 (R2 = 0,71, p = 0,02) 
 
Dagegen ist in diesem Tiefenbereich der Zusammenhang des Urans mit Eisen bzw. 
Aluminium jeweils nicht signifikant. Die R2-Werte betragen 0,047 für Eisen, und -0,28 für 
Aluminium. Die dazu gehörenden Abbildungen sind im Anhang 39 wiedergegeben. Damit ist 
aber nicht ausgeschlossen, dass auch Eisen anteilig zur Uranimmobilisierung beiträgt (vgl. 
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starken erosionsbedingten Einträge von einer Überlagerung durch Fe und Al aus den 
landwirtschaftlich genutzten Flächen ausgegangen werden (vgl. Konzentrationen von Al und 
Fe mit U in Tabelle 17). 
Dieser Befund legt eine anteilig hohe und möglicherweise bevorzugte Bindung des Urans an 
die organischen Komponenten des Sedimentes nahe, was auf primäre biologische 
Reduktionswege von U(VI) hinweist. Diese Hinweise erfordern eine weitere strukturelle 
Analyse des Sediments zum Beispiel mittels röntgenspektroskopischer Verfahren (extended 
X-ray absorption fine structure-EXAFS). Darüber hinaus zeigten verschiedene Autoren 
(Andreyev & Chumache 1964; Hajivass & Kerr 1973; Rouzaud et al. 1980; Vassiliou 1980; 
Nakashima et al. 1984), dass das sedimentierte organische Material direkt das mobile Uranyl 
([UO2]
2+) zu Uraninit (UO2) oder zu anderen reduzierten Uranspezies reduzieren kann. 
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4.3.2.2 Gelöste Phase (Überstandswasser und Porenwasser) 
In limnischen und flachen marinen Systemen kommt den Sediment-Wasser-Interaktionen eine 
große Bedeutung bei den biogeochemischen Transfers der Schwermetalle zu (Song & Müller 
1999). 
Zur Beschreibung der dominanten Prozesse in der untersuchten Vorsperre wurde für die 
wichtigsten Wasserinhaltstoffe eine vereinfachte Zufluss-Abfluss-Bilanz (Konzentrations-
Differenzkalkulation) erstellt (Abbildung 57), basierend auf einem Datensatz der 
Landestalsperreverwaltung des des Freistaates Sachen (LTV 2012). Das hier dargestellte Jahr 
(2008) repräsentiert den unmittelbar vor der Sedimentbeprobung dieser Arbeit liegenden 
Zeitraum. Der detaillierte zeitliche Verlauf der gemessenen Parameter an den beiden 
Messpunkten (Zufluss und Abfluss der Vorsperre) im Zeitraum von 2007 bis 2012 ist in den 
Anhängen 33 und 34 wiedergegeben. Für gelösten organischen Kohlenstoff kann das 
Gewässer insbesondere in der Vegetationsperiode periodisch eine Quelle bilden. 
Es dürfte also eine saisonal stark wechselnde Belastung des Sediments mit allochthonem und 
autochthonem abbaubaren Kohlenstoff (Elektronendonator mikrobieller Redoxprozesse, 
Komplexbildner für verschiedene Metalle bzw. bestimmte chemische Spezies) vorliegen. 
In Stagnationsperioden und insbesondere bei höheren Wassertemperaturen ist der Speicher 
eine starke Senke für Nitrat (im Vergleich zu Sauerstoff im Sediment mobiler 
Elektronenakzeptor) und Phosphat (Schlüsselnährstoff autochthoner Produktion) (vgl. 
Abbildungen im (Anhang 35, 36 und 37). 




2-, Fetot, Mntot, Mgtot, Catot] zwischen Zufluss und Abfluss der Vorsperre, berechnet auf 
der Basis von Monatsmittelwerten für das Jahr 2008 (> 0 = Senke, < 0 = Quelle) 
 
Beim Vergleich der Anionen- und Kationen-Konzentrationen zwischen Zu- und Ablauf der 
Vorsperre Neuensalz (Abbildung 57) ist abzuleiten, dass das System im jährlichen 
Durchschnitt einerseits eine Sulfat- und Calcium-Quelle bildet. Andererseits ist das System 
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Das System wird mithilfe der trophischen Kriterien für stehende Gewässer nach Maniak 
(2010) als eutroph bis hypertroph klassifiziert. Maniak (2010) bezeichnet stehende Gewässer 
mit hoher Carbonathärte (Calciumgehalt) und einen Gesamtphosphatgehalt von > 1,5 µM als 
hypertroph. Für Sulfatkonzentrationen in eutrophen Seen geben Holmer & Storkholm (2001) 
Werte in Bereich von 100 bis 700 µM an.  
Am Ende der sommerlichen Stagnationsperiode weisen eutrophe und hypertrophe Seen eine 
ausgeprägte O2-Schichtung auf. In der oberen Schicht herrscht O2-Sättigung und bei hohem 
Nährstoffangebot auch Übersättigung, in der unteren Schicht hingegen ein starkes O2-Defizit, 
da am Seeboden organische Substanz dissimiliert wird (Maniak 2010). Das gilt auch für 
polymiktische Flachseen (Kleeberg & Dudel 1997). 
Unter Eisbedeckung kommt es zur Winterschichtung (Temperaturschichtung), da die 
Temperatur der oberen Wasserschichten niedriger als die der darunter liegenden Wassermasse 
ist. Die Eisdecke isoliert den Wasserkörper gegen eine weitere Auskühlung. Dadurch 
befinden sich viele Organismenarten - insbesondere Phytoplankter und Protozoen - auch im 
Winter in einem aktiven Zustand (Uhlmann & Horn 2001). Die Tabelle 18 gibt einen 
Überblick über die Eigenschaften des Überstandswassers des aus der Vorsperre unter 
Eisbedeckung gezogenen Sedimentkernes K3. Dieser Kern wurde aufgrund seiner hohen 
Aktivitätskonzentrationen (siehe Abbildung 49) zur näheren Betrachtung ausgewählt 
Tabelle 18: Eigenschaften des bodennahen Wassers der Vorsperre in einer Tiefe von 30 cm über der 
Sediment-Wasser-Grenze des Sedimentkerns aus Probenahmestelle K3 
Parameter Mittelwert sd 
O2 [mg*L
-1]  < 0,1  
pH 7,3 0,147 
Lf [µs*cm
-1] 672 37,6 
Cl [mM] 1,34 0,071 
NO3 [µM] 2,38 0,655 
NO2 [µM] 1,32 0,021 
SO4 [µM] 7,43 0,888 
Mg [mM] 1,37 0,023 
Ca [mM] 2,83 0,04 
Fe [µM] 263 95 
Mn [µM] 235 29 
U [nM] 25,7 10,5 
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An der Wasser/Sediment-Grenze werden die labilen Anteile der frisch sedimentierten 
organischen Substanz (Detritus) schnell über mikrobiell katalysierte Reaktionsketten durch 
verschiedene Elektronakzeptoren abgebaut. Der hierbei entstehende Verbrauch von 
Elektronenakzeptoren führt vorrangig zu einer Sauerstoffzehrung. Der Sauerstoffgehalt des 
bodennahen Wassers (Überstandswasser) zeigt einen niedrigen Wert unterhalb der 
Nachweisgrenze. Das bedeutet, dass weitgehend anoxische Bedingungen vorliegen.  
Berner (1981) definiert die anoxische Zone unterhalb einer Sauerstoffkonzentration von 
C[O2] < 1 µM. Bei Anaerobie kann dann Nitrat als alternativer Elektronenakzeptor in die 
mikrobiellen Stoffwechselprozesse einbezogen werden. Dieser Vorgang kann zur Erklärung 
der im Jahresmittel negativen Nitratbilanz des Wasserkörpers der Vorsperre (Abbildung 57) 
herangezogen werden. 
Weiterhin ändert sich das Redox-Milieu im See mit dem saisonalen Wechsel von 
Vollzirkulation und Stagnation und der Menge an organischen Resten, die im Profundal 
abgebaut werden. Weiterhin wandert die Reduktionszone während der Stagnation in 
eutrophen Seen aus dem Sediment aufwärts zur Sedimentoberflächen hin (Schwoerbel 1993; 
Wetzel 2001). Dieser Zustand kann für die Sedimentkerne, die im Januar gewonnen wurden 
(z. B. Kern aus Messpunkt K3, Abbildung 17), als gegeben angesehen werden mit Gehalten 
von 263 µM an gelöstem Eisen im Überstandswasser, verglichen mit Fe-Werten im 
(oxischen) Abfluss des Stausees (im Mittel 0,79 µM, siehe auch Tabelle 20). Die nächsten 
beiden Tabellen stellen die statistischen Kennwerte für die physikochemischen Parameter der 
Vorsperre Neuensalz im Zufluss sowie im Abfluss dar. 
Tabelle 19: Ausgewählte physikochemische Parameter der Vorsperre Neuensalz (Zuflusswasser der 






















Mittelwert   98 7,9 3,77 4,3 467 432 1,825 1,537 0,955 0,617 
sd     3 0,1 1,71 1,8 193   63 1,061 0,515 0,139 0,104 
Min.   93 7,7 2,50 2,1 234 339 0,949 0,692 0,649 0,411 
Med.   98 7,9 3,10 3,9 482 442 1,522 1,620 0,998 0,658 
Max. 103 8,1 8,50 7,5 863 556 4,298 2,366 1,098 0,741 
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Tabelle 20: Ausgewählte physikochemische Parameter der Vorsperre Neuensalz (Abflusswasser der 
Vorsperre Neuensalz) im Jahr 2008 
 
Der höhere Gehalt an Calcium (2,83 ± 0,04 mM) im Wasser über der Wasser/Sediment-
Grenze im Vergleich zu den am Abfluss bestimmten Werten (siehe Tabelle 20) lässt sich 
durch die Rücklösung von Calcit erklären, welche ihrerseits durch respirativ gebildetes CO2 
gefördert wird.  
Die Nitratgehalte im bodennahen Wasser sind niedrig (Tabelle 18) im Vergleich zu den 
durchschnittlich am Abfluss bestimmten Werten, was wahrscheinlich durch den intensiveren 
Verbrauch von Nitrat als Elektronenakzeptor an der Sediment-Freiwasser-Kontaktzone unter 
anoxischen Bedingungen, insbesondere unter Eisbedeckung (verminderte Konvektion), 
verursacht wurde (Tabelle 19). 
Zur Klärung eines möglichen Stoffaustausches zwischen Sediment und Profundal wurden 
auch die Porenwässer im Sediment analysiert. Die Abbildung 58 bietet einen Überblick über 
die physikochemischen Eigenschaften der untersuchten Porenwässer. Exemplarisch wurde 
dafür der Sedimentkern K3 ausgewählt, der auch vergleichsweise hohe Urankonzentrationen 
in der Festphase aufwies. Von einer Darstellung der Eh-Werte ist abgesehen worden, da es 
unter den Bedingungen der Kernaufbereitung mit dem verfügbaren Messverfahren nicht 
gelang, sie zu erheben, und das Messgerät offenkundig inkonsistente und nicht plausible 
Messwerte lieferte. Dieser Befund deckt sich mit der Darlegung von Schöner (2006), wonach 
eine direkte Messung des Redoxpotentiales in anoxischen Porenwässern mittels einer 
Redoxelektrode nur mit Einschränkungen durchführbar ist. Sie ist verbunden mit einer langen 
Dauer der Gleichgewichtseinstellung (~30 min) und der Gefahr sekundärer Beeinflussungen. 
Alternativ können indirekte Verfahren über die Verteilung reduzierter und oxidierter 
Schwefelspezies (Schöner 2006) oder über eine Gleichgewichtseinstellung mit 
Redoxindikatoren (Oeste 2010) zur Anwendung gebracht werden. Hier in dieser Arbeit 
erfolgt eine Diskussion der Redoxzonierung anhand der Profile der redoxsensitiven Elemente 





















Mittelwert 114 8,4 3,60 2,1 413 515 0,791 2,292 1,093 0,684 
sd   37 0,6 0,57 0,6 207   44 0,505 2,016 0,080 0,164 
Min.   59 7,8 2,60 1,5 166 435 0,197 0,109 0,973 0,288 
Med. 111 8,2 3,60 2,0 394 529 0,627 2,002 1,098 0,699 
Max. 186 9,5 4,40 3,5 742 562 1,970 6,917 1,248 0,987 
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und [Cl]- in dem untersuchten Porenwasser aus Sedimentkern (K3, n = 3). 
0
pH



















0 50 100 150 200
DOC (mg* L )-1
0 50 100 150 200
DIC (mg*L )-1
DOC






























0 1 2 3
[Cl] (mM)-
0




















0 25 50 75
U (nmol* L )-1
0 500 1.000 1.500
Fe (µM)
0 100 200 300
Mn (µM)
                                                                                                           Ergebnisse und Diskussion  
108 
Der pH-Wert des Porenwassers liegt im neutralen bis sehr schwach alkalischen Bereich 
zwischen 7 und 7,6. Dabei zeigt sich mit zunehmender Tiefe eine Tendenz zu abnehmenden 
pH-Werten. Diese Tendenz korreliert mit zunehmenden DOC-Gehalten, womit Huminsäuren 
die wahrscheinlichste Steuerkomponente für die Tiefengradienten des pH-Wertes sind. Die 
Leitfähigkeit beschreibt die Gesamtheit der im Wasser gelöst vorliegenden (stromleitenden) 
Ionen, den „Mineralisationsgrad“ (Wechmann 1964). Die Leitfähigkeit zeigt, ausgehend von 
der oberen Profilgrenze, ein ansteigendes Niveau bis ca. 7 cm Tiefe, verharrt dann auf einem 
Plateau bis ca. 23 cm Tiefe, um dann bis zur unteren Sedimentgrenze wieder abzunehmen. 
Das Leitfähigkeitsprofil verläuft dabei relativ gleichsinnig mit Calcium, Magnesium und 
gelöstem anorganischen Kohlenstoff. Bei einer Einordnung des anorganischen Kohlenstoffes 
in die Ionenbilanz kann diesem mit Verweis auf das Hägg-Diagramm und den gegebenen pH-
Bereich (Latscha & Klein 1995; Sigg & Stumm 2011; Burgot 2012) weit überwiegend 
( 82 %) eine Speziierung als [HCO3]- zugeordnet werden. In dieser Bilanz sind das auf 
diesem Wege überschlagsweise berechnete [HCO3]
- auf der Anionenseite sowie Ca und Mg 
auf der Kationenseite über die gesamte Profiltiefe die dominanten Ionen (Abbildung 59). Dies 
deutet auf eine relevante Beteiligung von Erdakalicarbonaten des Sedimentes an der 
Pufferung des respirativ gebildeten Kohlendioxides hin. In der Abbildung 59 wurde 
diesbezüglich das Ionenäquivalent in Bezug auf die Atmung für die quantitativ bedeutendsten 
Anionen und Kationen im Porenwasser dargestellt. 
 
Abbildung 59: Bilanz wichtiger Ionen im Porenwasser des Sediments (Mediane aus K3). Hydrogencarbonat 
angenähert aus TIC, Fe angenommen als zweiwertig 
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Beim Vergleich der vertikalen Profile von DOC und DIC (Abbildung 58, oben links) fällt ein 
nahezu komplementäres Verhalten beider Tiefenfunktionen auf. Im Tiefenbereich zwischen 5 
und 23 cm ist die Differenz zwischen beiden am größten, was einer besonderen mikrobiellen 
Aktivität in dieser Zone zugeordnet werden könnte. In größerer Tiefe nimmt der gelöste 
anorganische Kohlenstoff (DIC) dann ab und der gelöste organische Kohlenstoff (DOC) zu. 
Dies deutet auf eine geringere Intensität der Mineralisationsprozesse in diesen Horizonten hin, 
was in einem plausiblen Verhältnis zur mit der Tiefe zunehmenden Anoxie steht. Unter 
Abwesenheit von Sauerstoff (Anoxie) folgt in der Redoxhierarchie zunächst Nitrat als 
alternativer Elektronenakzeptor für die mikrobielle (vollständige) Veratmung von leicht 
abbaubarem Kohlenstoff, wobei zwangsläufig Nitrit als freies Intermediat auftritt. Nitrit ist 
unter Fließgleichgewichtsbedingungen gewöhnlich nur in geringen Mengen im Wasser 
nachweisbar, da es je nach der Aktivität der Mikroorganismen rasch verwertet wird 
(Schwoerbel 1993). Beispielsweise kann Nitrit in anaerober Umgebung mittels einer 
entsprechenden mikrobiellen Gemeinschaft Ammonium zu N2 oxidieren, was als der 
„Anammox“-Prozess bezeichnet wird (Strous et al. 1999; Dalsgaard & Thamdrup 2002; 
Dalsgaard et al. 2003; Reineke & Schlömann 2007; Jetten et al. 2009; Yoshinaga et al. 2011). 
Typische Profile von Nitrat in Sedimenten zeigen maximale Konzentrationen an der oxisch/ 
anoxischen Grenzschicht, welchen dann eine exponentielle Abnahme mit zunehmender 
Sedimenttiefe folgt (vgl. (Froelich et al. 1979; Fenchel et al. 1998; Van den Berg et al. 2000)). 
Die Sedimentkerne aus der Vorsperre Neuensalz zeigten ein anderes Verhalten bezüglich der 
Konzentrationstiefenprofile (vgl. Abbildung 58). 
Nitrat erreicht auch in tieferen Sedimentschichten Werte um 25 µM (Abbildung 58), was im 
Vergleich zur Literatur ein relativ hohes Niveau darstellt. Ein ausgeprägter Tiefengradient ist 
nicht nachweisbar. Es ist unwahrscheinlich, dass dieser Befund durch 
Vermischungen/Konvektion beim Aufarbeiten der Sedimentkerne verursacht wurde, denn die 
in ein und derselben Probe gemessenen anderen Kenngrößen (Lf, DIC usw., Abbildung 58) 
zeigen z. T. sehr präzise Gradienten mit sehr geringer Varianz bzw. eine sehr homogene 
Verteilung mit sehr geringer Varianz, aber einem nicht grundsätzlich zum Nitrat 
verschiedenen Diffusionsverhalten (z. B. [Cl]-). Es lag nun die Vermutung nahe, dass dieses 
abweichende Verhalten durch hohe Nitritkonzentrationen verursacht wurde. Nitrit kann im 
Verlaufe der Probenlagerung und Analytik rasch chemisch zu Nitrat aufoxidiert werden 
(Dudel et al. 1980). Allerdings wurden die Arbeiten in einer „Glove Box“ unter strikter 
Anaerobie ausgeführt (siehe  3.2.3.3). Aufgrund des unerwarteten Befundes wurden die 
Messungen zur Absicherung der Ergebnisse dreifach wiederholt und mittels IC bestätigt. 
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Allerdings fanden auch Weber et al. (2006) bei der Sedimentuntersuchung in einem kleinen 
See („Campus-See“, Carbondale, USA) ein ähnliches Verhalten, und Anschutz et al. (2000) 
haben einen Nitrat-Peak in anoxischen, biogenen, durchgemischten Sedimenten am Grund der 
Laurentischen Glazialrinne im St.-Lorenz-Ästuar nachgewiesen. Dafür lassen sich 
verschiedene Gründe anführen.  
Physikalische Prozesse (Diffusion und Konvektion) können laufend zum Transport des relativ 
mobilen Nitrats über Oxidationsgrenzen beitragen (Berner 1980; Hemond & Lin 2010). 
Im Wasserkörper ist infolge der Nachlieferung aus dem Einzugsgebiet Nitrat ständig 
vorhanden (Tabelle 19). Niedrige Konzentrationen müssen nicht zwangsläufig eine Limitation 
bedeuten, sondern hoher Verbrauch kann im Gleichgewicht mit einer hohen Nachlieferung 
stehen. 
Eine Triebkraft hierzu ist gegeben, denn infolge des Nitratschwundes im Porenwasser des 
Sedimentes stellt sich ständig ein Konzentrationsgradient zur Wassersäule ein. Problematisch 
für dieses Szenario ist das im Überstandswasser der Sedimentkerne gefundene geringe 
Nitratniveau, was allerdings im Zusammenhang mit der stabilen winterlichen Schichtung des 
Wasserkörpers unter Eis zu sehen ist. Für Perioden mit offener Wasseroberfläche und 
insbesondere mit Vollzirkulation kann ein solcher konvektiv beschleunigter, diffusiver 
Nitrattransport aus der Wassersäule zum Sediment hin stattfinden. 
Darüber hinaus kann das Vorhandensein von Nitrat über die gesamte Tiefe unter anoxischem 
Milieu auch auf anoxische Nitrifikation zurückzuführen sein. Mortimer et al. (2004) zeigten 
eine solche Möglichkeit, wobei es zu einer Nutzung alternativer Elektronenakzeptoren 
kommt. Aus der Übereinstimmung der Peaks von [Mn]2+ und [NO3]
- leiteten sie den 
Mechanismus einer anaeroben Ammoniak-Oxidation unter Nutzung von Manganoxiden ab. 
Die anoxische Nitrifikation wurde auch in marinen Sedimenten und Ästuaren nachgewiesen 
(Hulth et al. 1999; Bartlett et al. 2008) 
Ein ebensolches Verhalten zeigte auch Kern 3. In einer Schichttiefe von 5 cm trat ein Peak 
von [NO3]
- mit einem Peak von Mn(II) zusammen auf (Abbildung 58). Diese Kulmination der 
Mangankonzentration spiegelt vermutlich den Beginn der Manganreduktionszone wider. 
Gelöstes Eisen zeigt bei der Sedimenttiefe von 17 cm einen Maximalwert, was den Beginn 
der Eisenreduktionszone reflektieren sollte. Die „Eisenatmung“ unter Verbrauch von 
Mineralen des dreiwertigen Eisens erfolgt über eine Vielfalt von sowohl chemoorgano- als 
auch chemolithotrophen Bakterien, z. B. Shewanella oneidensis und Geobacter 
sulfurreducens (Vaughan & Lloyd 2011). 
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Als weiterer Elektronenakzeptor bei niedrigem Redoxpotential steht das Sulfat zur Verfügung 
(z. B. (Calmano 2001)). Die Intensität der Sulfatreduktion im Sediment ist abhängig vom 
Vorhandensein von abbaubarem organischen Material und dessen Verfügbarkeit für 
Mikroorganismen (Capone & Kiene 1988; Widdel 1988; Sinke et al. 1992). 
Das häufig beschriebene Sulfatprofil mit abnehmenden Gehalten in größerer Tiefe (vgl. 
(Froelich et al. 1979; Sinke et al. 1992)) ist in den Porenwässern des Sediments nur in 
schwacher Ausprägung gefunden worden. Sulfat bleibt bis zur Tiefe von 31 cm im Sediment 
schwankend, was mit einem parallelen Ablauf verschiedener mikrobieller Atmungsprozesse 
in „anoxic/anaerobic microsites“ erklärt werden kann.  
Hoor (1975), Schedel & Trüper (1980), Garcia-Gil & Golterman (1993) und Cardoso et al. 
(2006) haben über die Koppelung zwischen Denitrifikation und Oxidation anorganischer 
Schwefelverbindungen unter anoxischen Bedingungen bei neutralen pH-Werten mittels 
chemolithoautotropher Bakterien wie Thiobacillus denitrificans und Thiomicrospira 
denitrificans berichtet. Eisensulfid (FeS) kann unter Anwesenheit von [NO3]
-, Fe(III)-Oxid 
oder MnO2 als potentiellen Elektronenakzeptoren oxidiert werden (Schippers & Jørgensen 
2001). 
Die sich ab einer Tiefe von 31 cm unter der Wasser/Sediment-Grenze auf niedrigem Niveau 
einstellende Sulfatkonzentration könnte aber auf einen dominanten Sulfatreduktionsprozess 
unter Bildung von H2S bzw. Eisensulfiden zurückgeführt werden (Jorgensen 1982). Diese 
Annahme hat ein stark reduzierendes Milieu zur Voraussetzung. Als Indiz hierfür können die 
beim Stechen der Sedimentkerne an die Wasseroberfläche aufgestiegenen Blasen sowie auch 
die Gaseinschlüsse in den Sedimentkernen (Abbildung 60) angesehen werden. Eine 
Ansprache der Gasblasen als methandominiert ist naheliegend und weist darauf hin, dass im 
Sediment zumindest in tieferen Schichten ein der Methanogenese entsprechendes 
Redoxpotential erreicht wird. Entsprechend der Zonierung des Redoxpotentials im Sediment 
nach (Berner 1981; Appelo & Postma 1996) wäre die Methanogenese unterhalb des in 31 cm 
Tiefe gefundenen Abfalles der Sulfatkonzentration anzusiedeln. Ein weiteres Indiz dafür ist 
die starke Abnahme des Gehaltes an anorganischem Kohlenstoff (DIC) bei diesem 
Tiefenbereich. 
Die von (Berner 1981; Förstner & Wittmann 1981) formulierte Unterteilung des Sedimentes 
in klar abgrenzbare Redoxzonen wurde bei K3 nur mit Einschränkungen gefunden. Bei dieser 
Unterteilung handelt es sich um eine idealisierte Modellvorstellung, praktisch sind 
Abweichungen möglich. So berichten Lovley & Klug (1983), Capone & Kiene (1988) und 
Postma & Jakobsen (1996) von einer Überlappung zwischen verschiedenen 
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Respirationsprozessen, wie z. B. Nitratatmung und Eisenatmung, unter anoxischen 
Bedingungen in limnischen eutrophen Systemen. Hervorzuheben ist der Nachweis von Nitrat 
auch in tieferen (älteren) Sedimentschichten bei extrem niedrigen Urankonzentrationen in der 
gelösten und bei sehr hohen Urankonzentrationen in der Festphase. 
 
Abbildung 60: Gaseinschlüsse im Sedimentkern (a - gesamt, b - Ausschnitt) sowie aufsteigende Blasen an der 
Wasseroberfläche des Untersuchungsgebiets Vorsperre Neuensalz (c, d) 
 
4.3.2.3 Einflussfaktoren auf die Freisetzung von Uran ins Porenwasser 
Das Uran im Porenwasser entspricht der Gleichgewichtskonzentration, die sich über die 
Grenzfläche der Mineralpartikel und der organischen Substanz mit komplexbildenden 
Eigenschaften zur flüssigen Phase des Porenraumes in der Flüssigphase des Sedimentes 
einstellt (Nagao et al. 2002), wobei die Lage des Gleichgewichtes vorzugsweise von den 
Redoxbedingungen gesteuert wird. Die Urankonzentration im grundnahen Wasser erreicht 
einen Wert von nur 25,7 nM (Tabelle 18). Eine Anreicherung von Uran in den obersten 5 cm 
des Sedimentes kann als Resultat eines in Gegenwart und jüngerer Vergangenheit gelaufenen 
Netto-Fixierungsprozesses und damit eines Diffusionsstromes von Uran aus dem bodennahen 
Wasser ins Sediment interpretiert werden. 
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Außerdem kann die Freisetzung des Urans aus dem Sediment an der Grenzschicht 
(Wasser/Sediment) durch die Dekompositionsprozesse von organischer Substanz unter 
anoxischen Bedingungen verursacht werden (Nagao et al. 2002).  
Viollier et al. (1995) berichten darüber, dass gelöstes Uran im reduktiven Milieu 
(Hypolimnion) mit gelöstem organischen Kohlenstoff (DOC) im Zusammenhang stehen kann. 
Weiterhin neigt Uran wie andere Metalle im Grund- und Oberflächenwasser stark zur Bildung 
von stabilen Komplexen und zur Kolloidbildung, die es mit Huminstoffen auch unter 
suboxischen oder anoxischen Bedingungen bildet (Zeh et al. 1997; Möser et al. 2012). 
Im untersuchten Kern kann dies das Zusammentreffen der maximalen Konzentration von 
gelöstem Uran und von gelösten Huminstoffen (anteilig im DOC) bei der Sedimenttiefe von 
3 cm erklären (siehe Abbildung 58). Diese Annahme wird durch den Befund aus der 
sequentiellen chemischen Fraktionierung bestätigt, dass Uran zum größten Teil in der 
Bicarbonat-Fraktion (organische Phase) gefunden wurde (siehe unten Kap.  4.3.3). Bedingt 
durch die intensive Landnutzung findet ständig eine Nachlieferung von Huminstoffen in die 
Vorsperre Neuensalz statt bzw. kann Uran schon im Zufluss an gelöste, kolloidale bzw. 
feinpartikuläre Huminstoffe des Sestons gebunden werden. 
Unterhalb einer Tiefe von 3 cm ist eine Konzentrationsabnahme des Urans bis auf nur 
16,9 nM erkennbar. Eine Interpretation dieses Befundes als eine reduktive Fixierung liegt 
nahe, da im gleichen Bereich auch eine Zunahme von gelöstem Eisen und Mangan sowie eine 
Abnahme von Sulfat zu verzeichnen ist. Langmuir (1978) wie auch Anderson & Lovley 
(2002) führen hierfür eine gleichzeitige Reduktion des Uranylions mit Eisenoxiden, 
Manganoxiden und Sulfat unter Beteiligung anaerober Bakterien an. 
In Sediment-Systemen wurde oft beobachtet, dass die U(VI)-Reduktion mit der Fe(III)-
Reduktion gleichzeitig auftreten kann (Anderson et al. 2003). Dies wird in dem Tiefenbereich 
von 5 bis 13 cm bestätigt (siehe Abbildung 58). Hier beträgt der durchschnittliche Wert von 
gelöstem Eisen 457 µM. Darüber hinaus besitzen sulfatreduzierende Bakterien die Fähigkeit 
zur gleichzeitigen Reduktion von U(VI) und Sulfat [SO4]
2- (Spear et al. 2000). 
Die gelöste Urankonzentration steigt zunächst bis auf 28,76 nM bei der Sedimenttiefe von 
17 cm an, um im Bereich von 19 bis 33 cm Tiefe zwischen 13,3 und 33,5 nM zu schwanken. 
Gelöstes Uran bildet wie auch gelöstes Eisen und Sulfat in der Tiefe von 17 cm ein Peak aus, 
wobei in diesem Bereich auch Nitrat (22,4 µM) und Nitrit (1,5 µM) anwesend sind (siehe 
Abbildung 58). 
Dies lässt sich durch die Koppelung verschiedener Prozesse erklären. Es gibt zahlreiche 
Annahmen über mögliche Mechanismen für die U(IV)-Reoxidation in Sedimenten und 
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Grundwasserleitern (Finneran et al. 2002 a; Beller 2005; Frazier et al. 2005; Senko et al. 2005 
b; Wall & Krumholz 2006; Ginder-Vogel et al. 2009). 
In Experimenten zeigten Behrends & Van Cappellen (2005), dass eine schnelle Oxidation von 
U(IV) durch die abiotische Interaktion mit Fe(III) auftreten kann, was zur Freisetzung von 
U(VI) und Fe(II) führen kann. Mehrere Autoren (z. B. (Wan et al. 2005; Ginder-Vogel et al. 
2006; Ginder-Vogel & Fendorf 2007; Ginder-Vogel et al. 2009)) haben auch die Rolle von 
Fe(III)-(Hydr)Oxid-Mineralen bei der Oxidation von biogenem Uraninit (UO2) nachgewiesen 
bzw. dementsprechende Schlussfolgerungen aus ihren Experimenten gezogen. 
Beller (2005) wies nach, dass die Eisen-oxidierenden Bakterien (FeOB) Thiobacillus 
denitrificans Denitrifikationsprozesse mit der gleichzeitigen Oxidation von elementarem 
Schwefel, H2S und Fe(II) sowie U(IV) koppeln können. Wu et al. (2010) fanden bei der 
Untersuchung des Einflusses von Nitrat auf die Stabilität reduktiv festgelegten Urans, dass 
eine Uran(IV)-Oxidation zusammen mit einer Nitritbildung auftrat, wobei dem Eisen im 
System die Rolle eines Elektronenüberträgers zukam. 
Auch Desulfovibrio spp. ist in der Lage, unter Anwesenheit von Nitrat U(IV) zu oxidieren 
(Senko et al. 2005 a). Darüber hinaus kann es zur Reoxidation von Uran(IV) unter anoxischen 
Bedingungen kommen. So belegten Sani et al. (2005) und Spycher et al. (2011) die 
Reoxidation von U(IV) durch Fe(III)-(Hydr)Oxide unter sulfat-reduzierenden Bedingungen. 
Die kinetischen und thermodynamischen Einflussfaktoren dieser Reoxidation in einem 
Grundwassermilieu nach vorheriger Zugabe eines Reduktionsmittels wurde bei Spycher et al. 
(2011) näher untersucht. Fe(III)-(Hydr)Oxide können als Elektronenakzeptor für eine 
Reoxidation von UO2 fungieren, wobei die Bildung von sekundären Fe(II)-Mineralen (wie 
z. B. Siderit, Magnetit und Eisensulfid) das Oxydationspotential der Eisenoxide verstärkt. 
Auch Wan et al. (2005) zeigen experimentell, dass reduziertes, präzipitiertes U(IV) auch unter 
reduktiven Bedingungen unter dem Einfluss residualer Fe(III)-Oxide und respirativ gebildeten 
Hydrogencarbonates wieder in gelöste Carbonato-Komplexe des U(VI) überführt werden 
kann. Das heißt, sofern bei einem Überschuss an abbaubarem Kohlenstoff alternative 
Elektronenakzeptoren wie Nitrat oder Eisen(III) vorhanden sind, wird reduktiv fixiertes Uran 
zwangsläufig wieder freigesetzt. Einerseits bestätigen Tokunaga et al. (2008) dies mit 
Säulenversuchen (gesiebte Sedimentfraktionen und Nachlieferung von Lactat/Acetat mit 
unterschiedlicher Rate). Andererseits relativieren diese Autoren diese Aussage. Bei mittleren 
Nachlieferungsraten von organischem Kohlenstoff (150 mmol OC*kg-1 Sediment*a-1) findet 
trotz relevanter Bicarbonat-Anreicherung im Interstitialwasser eine Uranfestlegung statt. Bei 
niedrigen Raten bleibt die Uranimmobilisierung aus.  
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Tokunaga et al. (2008) erklären dieses Phänomen folgendermaßen:  
Die Corg-Oxidation wirkt sich auf die „bioreduction“ von U, die Erhaltung niedriger 
Interstitalwasserkonzentrationen bzw. die Uranmobilität wahrscheinlich in zwei alternativen 
Richtungen aus: 
 Bei niedriger Zufuhrrate von OC wird die Situation durch das respirativ gebildete 
Hydrogencarbonat dominiert, welches über die Bildung stabiler U(VI)-Carbonat-
Komplexe die U(VI)-Desorption fördert und so zu einem signifikanten Anstieg der 
wässrigen Urankonzentration führt. 
 Bei hoher Zufuhr von OC kommt es trotz des gleichzeitigen höheren Anfalls von 
respirativ gebildetem Hydrogencarbonat zu einer Dominanz der Reduktion, wodurch 
dann auch unter Gegenwart von Hydrogencarbonat die Bildung unlöslicher U(IV)-
Minerale konzentrationsbestimmend für die wässrige U(VI)-Konzentration wird und 
diese damit absenkt. 
Die in Abbildung 58 dargestellten, z. T. gleichsinnigen Verläufe von Uran und DIC deuten 
auf eine Dominanz des erstgenannten Mechanismus hin. Entscheidend sind dabei 
wahrscheinlich die jeweiligen Gleichgewichtsbedingungen bzw. das dynamische 
Fließgleichgewicht zwischen der Nachlieferung abbaubaren Kohlenstoffs unterschiedlicher 
Qualität (Energiequelle für mikrobielles Wachstum/Elektronendonatoren) in Relation zur 
Verfügbarkeit von Elektronenakzeptoren (siehe Abbildung 9) für eine vollständige Oxidation 
des Corg. Auch der Anteil von Bakterienpopulationen (funktionellen Assoziationen), die sich 
unter den jeweiligen Bedingungen bzw. Sedimentschichten entwickeln, könnte von 
Bedeutung sein. Es könnten beispielsweise die uranreduzierenden Gemeinschaften 
dominieren. Außerdem ist nicht ausgeschlossen, dass auch die energetisch weniger günstigen 
Ca-Uranyl-Carbonat-Komplexe reduziert werden könnten. Aber auch die Absorption an den 
Zelloberflächen und die Inkorporation in die nachwachsenden Mikroben könnte quantitativ 
bedeutsam sein. 
Ab der Tiefe von 37 cm fällt die Konzentration von gelöstem Uran von 17,0 bis auf 4,1 nM 
bei der Tiefe von 43 cm (siehe Abbildung 58) ab. Parallel dazu nimmt die Sulfatkonzentration 
im gleichen Tiefenbereich von 5,4 bis 1,6 µM ab. Es wurde in vielen Untersuchungen 
festgestellt, dass sowohl eisenreduzierende [FeRB] als auch sulfatreduzierende [SRB] 
Bakterien U(VI) zu U(IV) reduzieren können (vgl. (Abdelouas et al. 1998; Hua et al. 2006; 
Wilkins et al. 2006; Boonchayaanant et al. 2009)).  
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Die sehr signifikante Korrelation zwischen Uran und Sulfat im Porenwasser (Pearson-
Korrelationsanalyse mit R2 = 0,5, **p  0,007) stützt die These einer redoxabhängig 
gleichgerichteten, gekoppelten Steuerung sowohl für Sulfat als auch für gelöste Uranspezies.  
Die Korrelation des Urans zum Nitrat ist hingegen nicht signifikant (vgl. auch die relativ 
gleichmäßige Verteilung niedriger Nitratkonzentrationen über das gesamte Tiefenprofil in 
Abbildung 58). Offensichtlich sind die im Grundwasser und in ex situ-Experimenten, 
gewonnenen Befunde, dass Nitrat generell die Uran-Reoxidation befördert, nicht 
zwangsläufig auf Oberflächengewässer bzw. ihre Sedimente anwendbar und auch nicht 
verallgemeinerungsfähig. 
In der Festphase des Sedimentes zeigt Uran Konzentrationen im Bereich von µM, während 
die Konzentration in der Porenwasserphase in der Größenordnung von nM liegt (siehe 
Abbildung 61). 
Im anoxischen Milieu (bei niedriger Redoxspannung, pH-Bereich 4-14) limitiert die geringe 
Löslichkeit von Mineralen des vierwertigen Urans, wie z. B. Uraninit oder Coffinit, die 
Urankonzentrationen auf 10-8 M (Simon et al. 2002). 
Phänomenologisch wird die Verteilung von Schwermetallen zwischen Sediment und 
Porenwasser durch den Verteilungskoeffizienten Kd beschrieben (Yu et al. 2000; Kaplan & 
Serkiz 2001). Dabei werden die Konzentrationen in Sediment und Porenwasser ins Verhältnis 
gesetzt. In den Bohrkernen zeigte sich anhand kleiner Verteilungskoeffizienten für Uran eine 
geringe Neigung zur Freisetzung ins Porenwasser. Die Log(Kd)-Werte zeigen von 0 bis 3 cm 
Tiefe unter der Wasser/Sediment-Grenze einen etwas niedrigeren Wert und bleiben ab 3 cm 
Tiefe relativ konstant. Der niedrigere Wert im obersten Profilteil zeigt eine stärkere Tendenz 
des Urans zur gelösten Phase im Einklang mit den stärker oxischen Bedingungen, während in 
den tieferen Schichten Fixierungsprozesse im anoxischen Milieu dominieren. Die Abbildung 
61 zeigt die Tiefenfunktionen von Uran im Sediment wie auch in der Porenwasserphase sowie 
den Verteilungskoeffizienten als Zusammenhang zwischen beiden. 
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Abbildung 61: Vertikale Profile von Uran in der festen Phase (µM pro kg) und in der gelösten Phase (nM pro 
Liter) im Vergleich zu den Verteilungskoeffizienten im untersuchten Sedimentkern (K3, n = 3) 
 
Es kann zusammengefasst werden, dass Uran in den untersuchten Sedimenten weit 
überwiegend in der Festphase des Sedimentes angetroffen wird und, in Abhängigkeit von den 
verfügbaren Elektronenakzeptoren, immer nur zu einem kleinen Anteil im Porenwasser. 
Daraus können jedoch noch keine direkten Aussagen über die Bindungsform des Urans im 
Sediment abgeleitet werden. Weitergehende Aufschlüsse hierzu wie auch zu dem daraus 
folgenden Mobilisierungsverhalten sollen mittels eines mehrstufigen sequentiellen 
Extraktionsverfahrens erhalten werden. 
4.3.3 Bindungsformen von Uran und begleitenden Elementen im Sediment 
Es wurden ausgewählte Sedimentproben (Sedimentkern K3) einer sequentiellen Extraktion 
(vgl. Kap  3.3.2.4 Methoden) unterworfen, um Rückschlüsse auf die Bindungsformen der 
Elemente ziehen und Freisetzungspotentiale abschätzen zu können. 
Die Abbildung 62 zeigt eine Auftragung der in den aufeinanderfolgenden Schritten der 
sequentiellen Extraktion (siehe  3.3.2.4) bestimmten Mengen an Uran, Thorium, Eisen, 
Mangan und Calcium. Ergänzend sind links im Bild die Totalgehalte des jeweiligen 
Elementes dargestellt. Das Blockdiagramm (2. Reihe von links) zeigt die Verteilungen der 
Elemente relativ zu ihrer Fraktionssumme. Der rechte Teil der Grafik zeigt die Absolutgehalte 
der einzelnen Fraktionen, links beginnend mit der wasserlöslichen Fraktion. 
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Abbildung 62: Gehalte an Uran, Eisen, Mangan und Calcium in den Fraktionen der sequentiellen Extraktion. 
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Absolutgehalte der einzelnen Extraktionsphase von Thorium (µM)
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Die wasserlösliche Fraktion gibt Auskunft über die im Porenwasser gelösten, als leicht 
wasserlösliche Präzipitate vorliegenden, unspezifisch adsorbierten und in leicht lösbaren 
Organometallkomplexen vorliegenden Anteile. 
Alle fünf Elemente zeigen eine geringe Extrahierbarkeit mit Wasser. Einzig bei Calcium ist 
ein gewisser Anteil in der wasserlöslichen Fraktion feststellbar, was in einem engen 
Zusammenhang mit gelösten Mineralien im Porenwassers stehen dürfte. 
Die neutrale NH4AC-Fraktion beschreibt mit dem austauschbar gebundenen Anteil des 
jeweiligen Elementes ebenso wie die Wasserextraktion einen relativ labilen Pool.  
Hohe Anteile dieser Bindungsform finden sich wiederum bei Calcium, wobei Werte zwischen 
ca. 32 und 72 mM (33-49 % des Totalgehaltes) erreicht werden. Bei Uran beinhaltet diese 
Bindungsform im Tiefenbereich zwischen 21 bis 37 cm gewisse Anteile mit Werten zwischen 
0,42 bis 12,5 µM, was 2 bis 11 % des Gesamtgehaltes entspricht.  
Austauschbares Eisen und Mangan konnten nicht nachgewiesen werden. Beide Elemente 
zeigen zwar aufgrund der anoxischen Verhältnisse eine Tendenz zur Mobilisation (Abbildung 
58), welche zu einem Erscheinen der Elemente in den labilen Fraktionen führen sollte. Dieses 
erreicht aber im Verhältnis zur Größe des Gesamtpools keine großen Ausmaße.  
Die H2O2/Na2CO3–Fraktion gibt Auskunft über oxidierbare Spezies.  
In dieser Fraktion wurde über das gesamte Sedimentprofil der Hauptteil des Gesamt-Urans 
gefunden. Im obersten Teil bis 21 cm Tiefe sind es im Mittel 42 µM, was ca. 70 % des 
Gesamt-Urans umfasst. Im sich anschließenden Bereich zwischen 23 und 31 cm, wo auch die 
Gesamturankonzentration des Profils kulminiert, werden in der H2O2/Na2CO3-Fraktion 
189 µM, entsprechend ca. 85 % des Gesamt-Urans gefunden. Nach Percival (1991) und 
Schönwiese (2007) wird durch die oxidierenden Bedingungen dieses Extraktionsschrittes 
Uran in organischer Bindung bzw. in reduzierten Mineralien wie Uraninit erfasst. Diesen 
reduzierten Bindungsformen ist damit der Hauptteil des in den Sedimentkernen gefundenen 
Urans zuzuordnen. Eine genauere Differenzierung zwischen diesen drei Bindungsformen ist 
mithilfe dieser Extraktionsmethode nicht zu erreichen. Unter vergleichbaren 
Extraktionsbedingungen fanden Laciok et al. (2001) in Sandstein-Sedimenten für das mit 
H2O2/Na2CO3 extrahierbare Uran Anteile am Gesamtgehalt zwischen 30 und 70 %. Sie 
ordneten dies dem Mineral (Uraninit) sowie einer organischen Bindung zu. 
Eine Reduktion des Urans in anoxischen Sedimenten wurde in zahlreichen Arbeiten belegt. 
So fanden Wersin et al. (1994) bei Untersuchungen mit Röntgen-Photoelektronen-
Spektroskopie (XPS) eine mit der Lösung im Gleichgewicht stehende Feststoffphase des 
Urans mit der näherungsweisen Formel U3O8, was der Pechblende entspräche. 
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Suzuki et al. (2003) zeigten mittels spektroskopischer Strukturanalyse (XANES) anoxischer 
Sedimente, dass bei einer Inkubation mit organischen Substraten, wie Lactat, Acetat, Ethanol, 
Benzoesäure und Glucose, U(VI) zu U(IV) reduziert wurde. Sie fanden mit einer TEM-
Analyse (Transmissionselektronenmikroskopie), dass nach mehrtägiger Inkubation zwei 
verschiedene Gattungen von prokaryotischen Zellen dominieren. Die eine Gruppe 
[Clostridium spp.] fällt Uran als mineralisches Uraninit (UO2) aus, die andere 
[Desulfosporosinus spp.] Uraninit zusammen mit Metallsulfiden. Bei der weiteren Analyse 
dieser Sedimente mithilfe einer Kopplung der RTEM (Rastertransmissions-
Elektronenmikroskopie) und EDX (Energiedispersive Röntgen-Spektroskopie) zeigte sich, 
dass U(VI) nicht mit mikrobiell entstandenem Pyrit oder anderen Eisensulfiden assoziiert ist, 
sondern vor allem in mikrobiellen Oberflächen angereichert vorlag (Suzuki et al. 2005). Aber 
Uran wird mit hohem Anteil nicht zwangsläufig unter sulfatreduzierenden Bedingungen 
immobilisiert (Sitte et al. 2010), wie schon vielfach nachgewiesen wurde (Lovley & Phillips 
1992; Sani et al. 2004). 
Für die Sedimente vom Grund der Vorsperre Neuensalz kann von einer starken Anoxie 
ausgegangen werden, womit ein Vorkommen des Urans in Form von schwerer 
mobilisierbarem Uraninit infrage kommt.  
Eisen und Mangan werden, wie zu erwarten, unter den oxischen Bedingungen der 
H2O2/Na2CO3-Extraktion praktisch nicht freigesetzt, diese Tendenz gilt auch für Calcium. 
Die NaAc-Fraktion bei pH = 4 beschreibt Carbonate und die daran assoziierten 
Spurenelementen wie Uran. Im Sediment dominiert bei Anwesenheit von Hydrogencarbonat 
und pH-Werten von ca. 5-6 in der Lösungsphase das sechswertige Uran als der 
Neutralklomplex [UO2CO3]
0. Es kann aber auch zu einer Einlagerung des Urans in 
Uranylcarbonat-Festphasen wie Rutherfordin (UO2CO3) oder Uranothallit 
(Ca2(UO2)(CO3)3·11 H2O) kommen (Brookins 1988; US-EPA 1999). Auch die gemeinsame 
Fällung mit Calcit wurde beschrieben (siehe Abbildung 33, (Savenko 2001)). Weiterhin ist die 
Adsorbtion von Uran auf die Oberflächen von Eisencarbonat (Siderit, FeCO3) von Bedeutung 
(O’Loughlin et al. 2010). 
Bei der Überprüfung des Zusammenhangs zwischen dem mit NaAc extrahierbaren Urananteil 
und dem Eisenanteil ergab sich eine hohe signifikante Korrelation (R2 = 0,6, **p = 0,004, 
siehe Anhang 40). Ithurbide et al. (2009) fanden bei der Untersuchung der Interaktion 
zwischen Uran(VI) und der Oberfläche von Siderit unter Anwesenheit von Carbonatlösung 
mittels XPS heraus, dass Uran(VI) bei der Anlagerung an Siderit teilweise zu Uran(IV) 
reduziert wird. Für mutmaßlicherweise diesen Phasen zuzuordnendes Uran werden moderate 
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Anteile am Gesamtgehalt beobachtet. Im obersten Teil des Profiles bis 21 cm Tiefe sind es im 
Mittel 2,25 µM (entspricht ca. 8 % des Totalgehaltes). Im untersten Teil erreicht das 
carbonatisch gebundene Uran einen durchschnittlichen Wert von 5 µM (ca. 13 % des 
Totalgehaltes). Bei Sedimenten aus dem Schneckenstein-Tailing betrug der carbonatisch 
gebundene Anteil von Uran ca. 24 % (Naamoun & Merkel 2008), was im Zusammenhang 
damit stehen sollte, dass dort Rückstände einer Erz-Laugung mit Natriumcarbonat abgelagert 
werden. Für die Sedimente der Vorsperre Neuensalz kommt in Einklang mit der relativ 
geringen Bedeutung der Calcitfällung im Verlaufe der sommerlichen 
Algenmassenentwicklungen bei der Sedimentgenese (Tabelle 17) der carbonatischen Bindung 
des Urans eine untergeordnete Rolle zu. Im Gegensatz zur engen Beziehung des Urans zu 
Eisen fand sich in dieser Fraktion (NaAc) zwischen Uran und Calcium keine Korrelation. 
Bei einer Betrachtung der Verteilung des Eisens wird mit Werten bis 91 µM (ca. 14 % des 
Totalgehaltes) ein nicht unwesentlicher Anteil an dessen Gesamtgehalt in der carbonatischen 
Form gefunden. Mineralogisch kann diese Fraktion, wie schon beim Uran erwähnt, Siderit 
zugeordnet werden. Eine Bildung dieses Minerals ist in dem vorhandenen reduktiven und 
neutralen bis schwach basischen Milieu bei gleichzeitiger Anwesenheit respirativ gebildeten 
Hydrogencarbonates (Okrusch & Matthes 2005) plausibel. Auch für einen möglichen Gehalt 
des Sedimentes an Eisen(II)phosphat (Vivianit) (Davison 1993; Gerhardt 2004) kann eine 
Erfassbarkeit in diesem Extraktionsschritt erwartet werden. 
Mangan zeigt in der NaAc-Fraktion in den obersten 21 cm eine deutliche Präsenz, wobei ca. 
13 mM (etwa 54 % des Totalgehaltes) in dieser Fraktion erreicht werden. Das Vorkommen 
des Mangans in dieser Fraktion steht in einem plausiblen Zusammenhang zum Redoxmilieu 
und zur Anwesenheit von Hydrogencarbonat im Porenwasser bzw. zur hohen 
Redoxsensitivität dieses Elements. 
Das Redoxmilieu ist moderat anoxisch, damit liegt Mangan in zweiwertiger Form vor und 
fällt im gegebenen pH-Milieu mit dem Hydrogencarbonat aus. Als mögliche Mineralphasen 
sind hierbei sowohl ein reines Mangancarbonat (Rhodochrosit) als auch Mischphasen mit 
Calcit (Manganocalcit) beschrieben (Okrusch & Matthes 2005). Calcium verhält sich ähnlich 
wie Mangan, sodass in den ersten 21 cm eine relavanter Anteil von Calcium mittels NaAc (bis 
ca. 39 mM, etwa bis 25 % des Totalgehaltes) extrahierbar sind. Das in diesem Schritt 
extrahierbare Calcium deutet entsprechend seiner Definition direkt auf den Gehalt an 
Calciumcarbonat hin. 
Im Extraktionsschritt mit NH2OH*HCl werden für alle betrachteten Elemente sehr geringe 
Anteile gefunden. Das Extraktionsmittel wirkt mild reduzierend. In diesem Extraktionsschritt 
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sollen Vorratsanteile der jeweiligen Elemente beschrieben werden, in denen das Element an 
amorphen Mn- und Fe-Oxiden gebunden vorliegt. Diese Bindungsart, sofern sie gefunden 
wird, ist labil, da unter anaeroben Bedingungen die Oxide leicht reduzierbar sind (Davison 
1993). Die geringe Abundanz dieser Fraktion steht in Einklang mit dem weitgehend 
anoxischen und anaeroben Zustand der Sedimente. 
Für Calcium kommt die Nicht-Auffindung erwartet, da dieses Element keine besondere 
Affinität zu den oxidischen Speicherphasen hat. Für Fe und Mn bedeutet der Befund, dass 
Phasen amorpher Oxide beider Elemente schwach ausgebildet sind, was seine Ursache in den 
anoxischen Bedingungen des Sedimentes hat. Die stattdessen gegebene Erfassbarkeit der 
Elemente in der carbonatischen Phase (siehe oben) steht in einem plausiblen Zusammenhang 
hierzu. Die oxidische Fraktion wird untersucht, da sechswertiges Uran eine besondere 
Affinität zu diesen amorphen oxidischen Phasen hat (Ames et al. 1983; Hsi & Langmuir 
1985). Die Nicht-Auffindung von Uran in dieser Fraktion kann daher als Folge der nicht oder 
kaum vorhandenen amorphen Oxide interpretiert werden.  
Die letzte Phase des Extraktionsverfahrens umfasst alle Anteile der jeweiligen Elemente, die 
mit keinem der vorangegangenen Extraktionsschritte erfasst wurden. Sie wird als 
Residualfraktion bezeichnet und geht aus einem Königswasseraufschluss hervor.  
In dieser Fraktion wird der Hauptanteil des sedimentären Eisens gefunden, wobei die Werte 
zwischen 495 und 640 mM (86-96 % des Totalgehaltes) liegen. Dies deutet auf kristalline 
Eisenoxide wie Goethit oder Lepidokrokit (Schwertmann 1964) hin. Eine silikatische 
Bindung des Eisens wäre im Sinne der Fraktionsgrenzen auch möglich, dies ist aber mit Blick 
auf die Herkunft des Sedimentes unwahrscheinlich. Der über die gesamte Sedimenttiefe 
nahezu konstante Anteil der residualen Fraktion deutet darauf hin, dass die Entstehung der 
schwerlöslichen Minerale nicht auf eine altersabhängige Kristallisation zurückzuführen ist, 
sondern dass diese bereits im sedimentierenden Material vorhanden gewesen sein dürfte. Für 
eine Koexistenz von Oxiden des dreiwertigen Eisens zusammen mit reduktiv gefälltem 
Uraninit offenbart das pH-Eh-Diagramm nach (Brookins 1988; Little et al. 1997) nur ein 
„schmales Fenster“ (Abbildung 63). 
                                                                                                           Ergebnisse und Diskussion  
123 
 
Abbildung 63: Eh-pH Diagramm bei Fe-S-U-OH 
nach Little et al. (1997), wobei der grüne Kreis auf die 
Koexistenz von dreiwertigem Eisenoxid mit reduktiv 
gefälltem Uraninit hindeutet 
Auch Mangan wird mit Königswasser zu großen Anteilen (34-57 % des Totalgehaltes) erfasst. 
Calcium wird auch mit Königswasser in wesentlichen Mengen bis zu 50 mM (ca. 59 % des 
Totalgehaltes) freigesetzt. Das als schwerlöslich bekannte Element Thorium (Kemski & Siehl 
1996 b; US-EPA 1999; Craft et al. 2004; Sakaguchi et al. 2006) wird erwartungsgemäß fast 
ausschließlich in der Residualfraktion gefunden und ein Medianwert von 40 µM (etwa. 
93-98 % des Totalgehaltes) erreicht. Uran wird in der Residualfraktion im 
Konzentrationsbereich von 6 bis 14 µM (entsprechend ca. 6 bis 46 % des Totalgehaltes) 
gefunden. Die hohen Prozentsätze finden sich in den niedrigen Gesamtgehalten der unteren 
Profilgrenze, während in dem Tiefenbereich mit dem kulminierenden Gesamturangehalt (25 
bis 37 cm) der Anteil der residualen Fraktion gering ist. Diese residuale Fraktion 
(Königswasser) erfasst hier eine starke Adsorbtion des Urans an Tonmineralen (Joseph et al. 
2011), Silikaten wie Coffinit (Dreissig et al. 2011) und in kristallinen Fe-Oxiden (Duff et al. 
2002). Auch ist denkbar, dass hochkristallines Uraninit von den vorhergehenden 
Extraktionsschritten unvollständig erfasst wurde und somit erst in der Residualfraktion 
erscheint. Schöner et al. (2009) gingen von einer hohen Stabilität des Uraninit aus. Sie 
extrahierten in einem siebenstufigen Verfahren das organisch gebundene Uran mit Na4P2O7 
und ordneten reduktiv gefällte Minerale wie Uraninit der residualen Fraktion zu. Nach Luan 
& Burgos (2012) kann das mit einer H3PO4-H2SO4-Methode extrahierbare Uran einer an 
Tonminerale gebundenen Fraktion zugeordnet werden. Das wäre in Erweiterung des bei 
dieser Arbeit verwendeten Extraktionsschemas ein zusätzlicher chemischer Extraktionsschritt 
für eine weitere Differenzierung des Urans in der Residualfraktion 




Die Uranbergbau-Hinterlassenschaften sind in vielerlei Hinsicht typische Erzbergbau-
Hinterlassenschaften. Es handelt sich um übertägige Objekte wie Halden und 
Grubenhohlräume, aber auch um Aufbereitungsbetriebe und sogenannten Industrielle 
Absetzanlagen (IAA, Schlammteiche mit den Rückständen der Erzaufbereitung) (Flötgen et 
al. 1995). Sie belasten neben dem Luft- und Bodenpfad primär und besonders das Wasser. 
Eine Gefährdung durch Radionuklide geht aber auch von Hinterlassenschaften anderer 
Bergbauaktivitäten aus (Phosphor, Metalle, Steinkohle).  
Das in dieser Arbeit untersuchte Feuchtgebiet repräsentiert beispielhaft auf kleinem Raum die 
Belastung des Wasserpfads aus einer solchen Altlast (ehemaliges Uranbergbaugebiet 
Neuensalz-Zobes). Es ist nach der Einstellung des Bergbaus natürlich entstanden und wird 
vom Tailing-Überlauf, von den Tailing-Dammsickerwässern, mehreren kleinen Quellen und 
einer sehr großen Quelle durchströmt. Die Wassertemperatur und die wasserchemischen 
Verhältnisse zeigen an, dass die Quelle maßgeblich aus dem gefluteten Grubengebäude 
gespeist wird. Die Wässer sind leicht alkalisch. Sie repräsentieren daher nicht den Typ saurer 
Gewässerbelastung (AMD-Typ: „Acid Mine Drainage“). Der Quellbach geht nach wenigen 
Metern Fließstrecke in einen stark allochthon (durch Laubeintrag) geprägten Abschnitt bzw. 
in einen Erlenbruchwald („Alno-Lemnetum“) über. Direkt unterhalb der Hauptquelle wurde 
bei den gegebenen – über mehr als ein Jahrzehnt relativ konstanten - wasserchemischen 
Verhältnissen festgestellt, dass die Uran - und Radium-Festlegung im oberen Teil der 
Fließstrecke (direkt unterhalb der Quelle) vor allem anorganisch-mineralischer Natur ist. Die 
Fixierung im zweiten Teil der Fließstrecke von ca. 198 Metern durch den Baumbestand bis 
zum ersten kleinen Staugewässer (Forellenteich) wurde als maßgeblich organisch geprägt 
identifiziert.  
Von besonderer Bedeutung sind dabei die allochthonen Kohlenstoffeinträge und der Ab- und 
Umbau des Bestandesabfalls sowie die daran beteiligte Zersetzergemeinschaft (Destruenten), 
insbesondere Bakterien und Pilze. Dies wurde mithilfe der litter-bag-Methode mit einem in-
situ-Experiment bestätigt. Die organische Substanz (CPOM, > 2.000 µm) zeigte unter den 
gegebenen Speziierungsbedingungen von Uran mit der vorherrschenden 
Carbonatkomplexierung eine hohe Akkumulationsleistung im Vergleich zu den kleineren 
Fraktionen (Sand und der gröbere Teil des FPOM (< 2.000-63 µm) sowie Schluff plus Ton 
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und die feineren Teile des FPOM (< 63 µm). Die Urangehalte in der mittleren sowie in der 
kleineren Fraktion kommen vorrangig durch das Adsorptionsvermögen der mineralischen 
Komponenten zustande. Die Akkumulation von Uran an der größeren Fraktion (CPOM) lässt 
sich durch eine Kombination abiotischer und biotischer Prozesse erklären. Dabei sind im 
Rahmen dieser Arbeit zum einen die Zersetzergemeinschaft sowie die an mikrobielle Prozesse 
gekoppelte Akkumulation zu nennen. Bei Letzteren handelt es sich um mikrobielle 
Aufwüchse (Biofilm mit extrazellulärer polymerer organischer Substanz (EPS)), die sich im 
Zuge der Laubzersetzung entwickeln, bzw. in geringem Umfang auch um photoautotrophe 
Aufwuchsalgen. Sie entwickeln sehr große Oberflächen, die Uran in kationischer und 
anionischer Form effizient adsorbieren können (Kalin et al. 2005; Sachs et al. 2007; Schaller 
et al. 2011 a). Darüber hinaus kann es auch im mikroanaeroben Milieu, welches sich im 
Inneren der während des Abbaus wachsenden Biofilme ausbilden kann, zur mikrobiellen 
Reduktion des adsorptiv gebundenen Urans kommen, z. B. unter einer Beteiligung 
sulfatreduzierender Bakterien (SRB) (Merroun & Selenska-Pobell 2008). Weiterhin ist 
während des Laubabbaus ein Einfluss von abiotischen Prozessen auf die Uranfixierung an 
Blattgewebe gegeben, wie z. B. der gleichzeitige Ablauf einer Copräzipitation mit Calcit 
und/oder Mitfällungsprozesse durch Eisenverbindungen, wie beispielweise Eisenoxide und 
Eisensulfide (Reeder et al. 2000; Kelly et al. 2003; Dienemann et al. 2006 a). Eine weitere 
Differenzierung des im entstehenden Biofilm oder auf der Oberfläche von abgebautem 
Blattgewebe (Lignozellulose) gebundenen Urans wäre mit strukturanalytischen Methoden wie 
z. B. EXAFS, NanoSIMS und STXM zu erreichen (Arnold et al. 2010; Behrens et al. 2012). 
Ob das fixierte Uran als UO2 oder als U3O8 vorkommt, konnte nicht geklärt werden. 
Ausgehend davon bilden die allochthonen organischen Substanzen des Feuchtgebietes im 
Laufe der Zeit einen temporären Speicher für Uran, welcher danach je nach 
Fließgeschwindigkeit sedimentieren kann, was insbesondere in aufgestauten Wasserkörpern 
zu verzeichnen ist. Im ersten Anstau des Baches nach der Quelle („Forellenteich“) wurden 
dementsprechend in organischen Sedimenten (Laubmudde) hohe Urankonzentrationen bis 
zum Prozent-Bereich, wie in Uranerzen, nachgewiesen (Dienemann 2008; Ross & Dudel 
2008). Die konkreten Bedingungen im Zusammenspiel von Nettofixierung und Sedimentation 
müssen noch untersucht werden. Die Bindung von Uran an Detritus kann über ein 
Dauersediment zur Lagerstättenbildung führen. Hierfür ist auf die Urananreicherungen in Torf 
(Andraschko et al. 1964) und Braunkohle (Facer 1979) zu verweisen. Entlang der 
Fließrichtung von der Quelle bis zur Vorsperre Neuensalz nimmt die Urankonzentration im 
Gewässersediment aufgrund der Verteilung in der Fläche und der Verdünnung durch die 
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großen Mengen an organischem Kohlenstoff (Erlenbruchwald) und weiteren Einträgen, 
insbesondere aus den intensiv genutzten landwirtschaftlichen Nutzflächen, weiter ab. Im 
Wasserpfand des untersuchten Feuchtgebiets wurden Urankonzentrationen von 152 ± 7 µg*L-
1 nachgewiesen. Trotz der Tatsache, dass der Forellenteich als prinzipielle Schadstoffsenke 
(Uran) fungiert (Brackhage et al. 2006), betrug die jährliche Uranfracht aus diesem 
Feuchtgebiet (Forellenteichabfluss) nach Ross & Dudel (2008) 100 kgU*a-1. Brackhage et al. 
(2006) begründeten dies mit den durch Tracer-Tests nachgewiesenen geringen Verweilzeiten.  
Dieser Teil des Einzugsgebietes schließt über den Rabenbach an die Vorsperre Neuensalz und 
die Talsperre Pöhl an. Im Sediment der Vorsperre Neuensalz wurde ein 137Cs-Peak in einer 
Tiefe von 35 cm gemessen, was dem Reaktorunfall von Tschernobyl im Jahre 1986 
zugeordnet werden konnte. Die Sedimentationsrate betrug damit 1,5 cm*a-1 
(1,087 ± 0,0175 g*cm-2*a-1) für den Zeitraum von 1986-2009, was nicht nur auf einen 
gleichmäßigen Abtrag durch Erosion aus dem Einzugsgebiet, sondern auf spezielle 
radionuklid- bzw. schwerelementreiche Sedimenteinträge in Folge der Schotterproduktion aus 
dem Haldenmaterial (sogenannte Bergehalde) im Umfeld des Tailingteiches bzw. Grubenbaus 
(WISMUT 1999) zwischen 1977 und bis Mitte der 1980er Jahre hinweist.  
Bei einer Gegenüberstellung des für das Vorsperrensediment quantifizierten Uraninventars 
mit der für den Bilanzzeitraum hochgerechneten Uranfracht in deren Vorflut (dem Abstrom 
des ehemaligen Uranbergbaugebietes Neuensalz-Zobes) zeigte sich, dass Ersteres nur einen 
Anteil von 18 % der Gesamtfracht im Wasserpfad ausmacht. Dies weist auf ein relativ 
mobiles Verhalten des Urans hin, mit einer im Verhältnis zur Gesamtfracht nur geringen 
Tendenz zur Sedimentation. Hingegen ist das Radiuminventar der Sedimente der Vorsperre 
Neuensalz 15-mal größer als dessen in gleicher Weise bilanzierte Fracht aus dem 
Feuchtgebiet, was neben der bergbaubedingten Radiumzufuhr noch auf eine weitere Quelle 
des Radiumeintrages hinweist. Hier kommen die erosiven Einträge mit partikelgebundenem 
Radium aus dem gesamten Einzugsgebiet infrage. 
Als Quelle in Betracht kommt sowohl der geogene Hintergrund (Geller et al. 2004) als auch 
das quellnah frisch ausgefällte, anorganisch gebundene Radium (s. o.). Letzteres dürfte 
insbesondere durch Starkregenereignisse, aber auch durch die Schneeschmelze durch stark 
turbulenten Transport in dieser Mittelgebirgslage in größere Stauräume, die als 
Sedimentationsfalle konstruiert sind (Vorsperre), eingetragen werden. Entsprechend den pH-
Eh-Diagrammen (Brookins 1988) beider Nuklide ist unter den gegebenen Bedingungen mit 
ausgefälltem, partikulären Radiumsulfat zu rechnen. Uran wird jedoch unter den Bedingungen 
des turbulenten und gut durchlüfteten Bachlaufes zur Vorsperre Neuensalz als mobile 
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Uranylkomplexe, insbesondere Uranylcarbonatokomplexe, eingetragen. Das 238U:226Ra-
Verhältnis ist im Wasserpfad des untersuchten Feuchtgebiets entlang der Fließstrecke 
zugunsten von Uran verschoben (auf das ca. 50- bis 150-fache des Radiums, gemessen am 
säkularen Gleichgewicht), was auf eine schnelle Sedimentation von Radium im Feuchtgebiet, 
insbesondere im oberen Teil der Fließstrecke, bzw. auf eine stärkere Mobilisation von Uran 
an der Quelle unter den herrschenden physikochemischen Bedingungen hinweist. Weiterhin 
verengen sich die 238U:226Ra-Verhältnisse in der organischen Substanz auf Werte um 12, was 
auf eine höhere Eliminationsleistung (Adsorptionsvermögen) der organischen Substanzen für 
Radium hindeutet. Die enge Relation zwischen den 238U- und 226Ra-Aktivitätskonzentrationen 
der Sedimente im Gewässersystem (Vorsperre Neuensalz) deutet auf eine rasche 
Sedimentation des Radiums im Zuflussbereich hin, während sich das wassergelöste Uran 
zunächst über weitere Bereiche des Gewässers ausbreitet bzw. vertikal und horizontal 
umgelagert werden kann. Eine Uran-Anlagerung an sedimentierende Partikel ist unter 
reduzierenden Bedingungen begünstigt (Brookins 1988; Law et al. 2011). Auch eine 
Umwandlung in UO2 im Verlaufe der frühen Diagenese ist wahrscheinlich. Das belegen die 
Vertikalprofile der Sedimente. Radium unterliegt zusammen mit Barium einer Cofällung mit 
Sulfat (Molinari & Snodgrass 1990). Voraussetzung hierfür ist eine Stabilität der 
Sulfatmineralien hinsichtlich der Redoxverhältnisse, was im Flachwasserbereich eher 
anzunehmen ist als im Tiefenwasser. Das 238U:226Ra-Verhältnis wird mit zunehmendem 
Abstand von der Bacheinmündung und mit zunehmender Gewässertiefe zugunsten des Urans 
verschoben. Das zeigt die starke Verschiebung zugunsten des 238U in der Sedimenttiefe von 
35 cm mit dem Wert von 3,14. Dies lässt sich durch eine bevorzugte Festlegung des Urans, 
z. B. als UO2, unter der mit der Gewässertiefe zunehmenden Anoxie erklären, während die 
Sedimentation des Ra hiervon unabhängig ist. Mit dem in Bezug auf die Einstellungszeit 
eines säkularen Gleichgewichtes geringen Alter des Sedimentes ist die Frage nach einem 
solchen nicht sinnvoll, und die gemessenen Aktivitäten deuten direkt auf eine 
unterschiedliche Sedimentation beider Nuklide hin. Es finden zwar Retentionsprozesse für 
Uran in der Vorsperre Neuensalz statt (vgl. Bilanz in  4.3.1). Diese dominieren aber nicht den 
Stofftransport. Für eine gesicherte Aussage sind aber aufwändige Massenbilanzanalysen bzw. 
Modellierungen über den gesamten Jahresverlauf hinweg notwendig (vgl. Arsenbilanz in 
(Weiske et al. 2013)). 
Im Untersuchungszeitraum (Winterstagnation unter Eis) erreichen die Urankonzentrationen 
im Sediment der Vorsperre Neuensalz Werte im Bereich von einigen µM pro Kilogramm 
Trockenmasse, während seine Konzentrationen in der wässrigen Phase (Porenwasser) im 
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Bereich von nM liegen. Die Urankonzentrationen in den Sedimenten der Vorsperre während 
der Stagnationsperiode zeigten eine Kulmination im tieferen Bereich zwischen 17 und 37 cm. 
Die hohen Urankonzentrationen in tieferen Sedimentschichten lassen sich durch diagenetische 
Prozesse unter herrschender Anoxie erklären. Hierfür sind die Sulfatreduktionsprozesse von 
großer Bedeutung (Mohagheghi et al. 1985; Suzuki et al. 2003). Aber auch andere 
funktionelle Typen von Mikroben wie Fe(III)-Reduzierer und fermentierende Bakterien sind 
in der Lage, Uran zu Uraninit zu reduzieren und damit zu präzipitieren bzw. an ihrer 
Oberfläche zu adsorbieren (Suzuki et al. 2003). Aus den vorliegenden Datensätzen bzw. 
Analysen ist abzuleiten, dass solche Bedingungen insbesondere in tieferen Sedimentschichten 
(ab einer Tiefe von 37 cm) gegeben sind. Neben diesen Prozessen ist auch in diesen tieferen 
Sedimentschichten eine ablaufende Methanogenese ein Indikator für reduzierende und damit 
uranfixierende Bedingungen. Es wurde in diesen Schichten eine Übersättigung des 
Porenwasseres mit Methan anhand aufsteigender Gasblasen nachgewiesen (vgl. Abbildung 
60). Zur Verifizierung dieser Befunde wäre eine Quantifizierung der im Porenwasser gelösten 
Gase anzustreben (Gaschromatografie), ebenso auch der Nachweis reduzierter 
Schwefelspezies (Metallsulfide) bzw. Uraninit in der Mineralphase und eine Bestimmung der 
Aktivität der sulfatreduzierenden, eisenreduzierenden und methanogenen Bakterien im 
Porenwasser und im partikulären Feinsediment. Unabhängig von dem weitgehend 
aufgeklärten Teilprozesss der mikrobiell katalysierten U(VI)-Reduktion in Sedimenten, die 
reich an organischem Kohlenstoff (als Elektronendonator) sind, bleibt unklar, welche Wege 
für die Uranreduktion in organik-reichen Sedimenten maßgeblich sind (Suzuki et al. 2005; 
Senko et al. 2005 a) und welche Rolle die einzelnen Kohlenstoff- bzw. Huminstofffraktionen 
als Elektronendonator spielen. Extrahierte, gut definierte Huminsäuren („Aldrich Humic 
Acid, AHA“) (Möser et al. 2012), aber auch Torfe (Dienemann 2008) wurden als effizient 
wirkende Liganden für kationisches Uran identifiziert. Huminstoffe fördern die Bioreduktion 
von Uran unter anaeroben Bedingungen bzw. die Komplexierung (Aufhebung der 
antagonistischen Wirkung hoher Ca2+-Konzentrationen und toxischer Effekte durch Ni2+), 
aber auch die Oxidation bei Wiederbelüftung (Gu et al. 2005). Darüber hinaus besitzen 
Huminstoffe (HS) redox-reaktive funktionelle Einheiten (z. B. Chinone), die als „Elektronen-
Shuttle“ zwischen Mikroben und schwerlöslichen Elektronenakzeptoren, wie Fe(III)-
Mineralen, wirken (Lovley et al. 1996). Dieses „HS electron shuttling“ fördert signifikant die 
Fe(III)-Reduktionsraten (Bauer & Kappler 2009) und damit möglicherweise auch die 
reduktive Uranimmobilisierung. Wahrscheinlich spielt auch die spezifische Nachlieferung 
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bestimmter leichtabbaubarer C-Verbindungen („OC supply rate“, (Tokunaga et al. 2008)), wie 
z. B. von Lactat, eine entscheidende Rolle.  
Die hier vorgelegten Befunde, die näherungsweise ungestörte in-situ-Bedingungen 
widerspiegeln, stehen zumindest partiell im Widerspruch zu dem Paradigma, dass Nitrat zur 
Oxidation und Remobilisierung reduktiv fixierten Urans führt (Finneran et al. 2002 b; Senko 
et al. 2005 b). Die Untersuchungen wurden aber mit in-vitro-Systemen (Bakterien-Isolaten in 
den Nährmedien mit Zusätzen) oder mit räumlich gestörten Sedimenten (sogenannten 
„slurries“) durchgeführt. Die Vorsperre Neuensalz ist ganzjährig mit Nitrat auch an der 
Sediment-Wasser-Grenzschicht befrachtet. Sie wirkt zumindest im Sommer und im Herbst als 
Nitrat-Senke. Hohe Denitrifikationsleistungen und eine Nitrifikationslimitation sind sehr 
wahrscheinlich (vgl. (Dudel & Kohl 1991; 1992; Dudel et al. 1993). Trotzdem wird Uran 
auch in den oberflächennahen Sedimentschichten offensichtlich dauerhaft fixiert. Auch in 
tieferen Schichten war während der hier untersuchten Winterstagnationsperiode Nitrat im 
Konzentrationsbereich von einigen µMol*L-1 nachweisbar bis in tiefere Horizonte (> 17 cm 
Tiefe), wo Uran ein Maximum erreicht. Dieses interessante Phänomen verdient auf Grund der 
Praxisrelevanz besondere Beachtung (Uranimmobilisierung in einem eutrophen, organisch 
und mit Nitrat hochbelasteten, stark durchflossenen Standgewässer). In diesem 
Zusammenhang wären auch vergleichbare Untersuchungen im sich anschließenden 
Hauptspeicher (Talsperre Pöhl) mit deutlich längeren Verweilzeiten und stabilerer Schichtung 
sehr aufschlussreich. Einen ersten Schritt in Richtung auf eine mechanistische Aufklärung in 
Bezug auf eine Netto-Immobilisierung von Uran bildete die sequentielle chemische 
Fraktionierung der einzelnen Sedimenthorizonte unter in-situ-Milieuverhältnissen, abgesehen 
von Druck (Aufarbeitung ungestörter Sedimentkerne in einer anaeroben Glove-Box).  
Die Untersuchung der prozentualen Verteilung der Bindungsformen von Uran im Sediment 
der Vorsperre Neuensalz ergab ein ähnliches Bild für die jungen (0-5 cm) und die ca. 23 Jahre 
alten (21-39 cm) Sedimente mit einer Dominanz der H2O2/Na2CO3-extrahierbaren Fraktion. 
Entsprechend der Interpretation dieses Schrittes nach Percival (1991), Laciok et al. (2001) 
und Schönwiese (2007) liegt damit das Uran im Sediment der Vorsperre Neuensalz über 
dessen gesamte Mächtigkeit hauptsächlich als Uraninit bzw. organisch vor. Plausibel wäre es, 
das Uran des dritten Extraktionsschrittes (Na2CO3/H2O2) im oberen Teil des Sedimentprofiles 
mit leicht reduzierenden Bedingungen neben der Sorption an Organik (maßgeblich 
wahrscheinlich Huminstoffe, s. o.) auch der Bindungsart Uraninit zuzuordnen. Eine weitere 
Differenzierung des in den tieferen Sedimenten - in dieser Fraktion (Natriumcarbonat/H2O2) - 
gefundenen Urans wäre mit strukturanalytischen Methoden erreichbar (Scheinost et al. 2006). 
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Diese Analysen stehen noch aus. Uran wurde auch zum Teil in der carbonatischen Fraktion 
(NaAc) gefunden, was auf die Uranylcarbonat-Festphase oder eine gemeinsame Fällung mit 
Siderit hindeutet. Dieser Befund ist im Zusammenhang mit der durch Fe(III)-, NO3
-- und O2-
induzierten Mobilisierung über die respirationsbedingte CO2-Freisetzung in Form von 
Carbonatkomplexen interessant. Das im Vergleich zu Sauerstoff sehr schnell diffundierende 
Nitrat liegt – außer in Phasen längerer Eisbedeckung - vom Spätherbst bis zum Frühsommer 
im Zufluss wie im Speicher in hohen Konzentration vor und wird daher beständig 
nachgeliefert (Daten siehe Anhänge 35, 36 und 37). Jedoch führt die raum-zeitlich auch in 
diesem Gewässer wahrscheinlich sehr dynamische Nitrat-Atmung nur anteilig zu einer 
Mobilisierung von reduktiv fixiertem Uran (vgl. Diskussion zum Nitrat oben). Außerdem ist 
besonders bei Vollzirkulation des Gewässers ein Sauerstoffeintrag in die oberen 
Sedimenthorizonte zu erwarten, der sich auf diese Fraktion in den hier nicht untersuchten 
saisonalen Phasen stark auswirken könnte. Das gilt aber nur für die obersten 
Sedimenthorizonte und möglicherweise auf Grund der starken Transportlimitation von 
Sauerstoff nur für die obersten Millimeter, sofern keine Bioturbation (durch Insektenlarven 
usw.) vorliegt (Kleeberg & Dudel 1997). 
Die Urananteile in der Residualfraktion (Königswasser-Aufschluss) erfassen eine Einbindung 
in Tonminerale und Silikate sowie in höher kristalline Eisenoxide. Zur detaillierteren Klärung 
der mineralischen Form des Urans in dieser Fraktion sind weitere Untersuchungen 
erforderlich. Aufgrund der Tatsache, dass die leichtlöslichen Anteile des Urans in den 
jüngeren Sedimenten sehr gering im Vergleich zu den anderen Fraktionen vertreten sind, ist 
für die Zeiträume, in denen das Gewässer einer Zirkulation unterliegt, kaum mit einer 
Freisetzung von Uran in erheblicher Großordnung zu rechnen. In den tiefsten 
Sedimentschichten (17-37 cm) fanden sich höhere Anteile von schwach gebundenem Uran 
(entsprechend der Summe wasserlöslich, austauschbar sowie an amorphen Eisen- sowie 
Manganoxiden). Eine vertikale Diffusion der leichlöslichen Anteile des Urans ist aufgrund 
der langen Strecke (Diffusionslimitation gemäß Fick‘schem Gesetz) kaum zu erwarten. Zur 
Erfassung jahreszeitlicher Stoffflüsse sowie saisonaler Änderungen des Sedimentzustandes 
wäre eine ergänzende Beprobung und Analyse der Sedimente zu Zeiten der Zirkulation wie 
auch der sommerlichen Stagnation sinnvoll. Auch könnten Änderungen des Sedimentations-
Mechanismus von Uran in Abhängigkeit von allochthonem bzw. autochthonem organischen 
Input (Winter/Sommer) weiter untersucht werden. 
 




Der Uranbergbau ist mit erheblichem Risiko für Mensch und Umwelt verbunden, und seine 
Hinterlassenschaften stellen mit vielen lokalen Schwerpunkten ein weltweit verbreitetes 
Problem dar. Die besondere Gefährdung des Uranbergbaus ergibt sich daraus, dass das Uran 
mit seinen festen oder wasserlöslichen Verbindungen und gasförmigen radioaktiven 
Zerfallsprodukten an die Umweltmedien abgegeben werden kann. Die eingetragenen 
Radionuklide werden in die ökosystemaren Stofftransfers integriert und transformiert. Es ist 
daher notwendig, die Wege zu verfolgen, auf denen die in die Umweltmedien gelangten 
radioaktiven wie auch toxischen Stoffe in Kontakt zum Menschen kommen können.  
Die Hauptaufgabe dieser Arbeit war die Untersuchung des Umfangs der Uran- und 
Radiumfestlegung bzw. der Mobilisierung in subhydrischen Böden und Sedimenten sowie 
Bestandsabfall (Detritus) eines dynamischen Fließgewässerökosystems unmittelbar unterhalb 
einer Quelle am Tailing-Damm sowie die Analyse und Diskussion möglicher Mechanismen 
der Festlegung und Mobilisierung. Darüber hinaus wurden diesbezüglich auch Analysen in 
Sedimenten eines periodisch stagnierenden Wasserkörpers (Vorsperre der Talsperre Pöhl) im 
Abstrombereich der untersuchten Bergbaualtlast vorgenommen. 
Es konnte im ersten Kapitel dieser Arbeit gezeigt werden, dass die Radiumkonzentration des 
Oberflächenwassers geringfügig über der des geogenen Niveaus für deutsche 
Oberflächenwässer liegt, und dass seine Aktivitätskonzentration entlang der Fließstrecke 
deutlich abnimmt. Dagegen liegen die Urankonzentrationen des Oberflächenwassers deutlich 
über dem geogenen Niveau. Seine Aktivitätskonzentration (um 2.550 ± 164 mBq*L-1) bleibt 
entlang der Fließstrecke weitgehend stabil. Das 238U:226Ra-Verhältnis des Oberflächenwassers 
entlang der Fließstrecke von der Quelle unterhalb des Tailingdammes bis zum Abfluss aus der 
ersten, schwächer durchflossenen kleinen Senke (Forellenteich) wurde deutlich zugunsten des 
Urans verschoben. Die in dieser Arbeit ermittelten Aktivitätskonzentrationen der untersuchten 
Nuklide der Sedimente lagen zum Teil erheblich über dem geogenen Niveau der Region.  
Die Bachsedimente in einer Entfernung von der Quelle von wenigen Metern unmittelbar 
unterhalb der Quelle zeigten stark erhöhte 226Ra-Aktivitätskonzentrationen mit Werten bei 
8.500 Bq*kg-1 (Median), die 238U-Aktivitätskonzentration lag hingegen bei 1.800 Bq*kg-1 
(Median). 
Bei der Betrachtung der Relation zwischen den 238U- und 226Ra-Aktivitätskonzentrationen an 
den untersuchten Probenahmestellen ergibt sich bei den Probenahmepunkten Quelle (SMTQ) 
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und Hauptwehr (SMHW) mit ca. 93 Metern Entfernung voneinander eine deutliche 
Verschiebung zugunsten des 226Ra, während am Probenahmepunkt Forellenteich (SMF) eine 
Verschiebung zugunsten des 238U auftritt, was anhand der wasserchemischen Analysen 
ausschließlich mit den unterschiedlichen geochemischen Verhaltensweisen von Uran und 
Radium beim Wechsel zwischen dem oxischen und dem anoxischen Milieu entlang der 
Fließstrecke erklärt werden kann. Es wurde festgestellt, dass das gelöste Uran im 
Oberflächenwasser des Untersuchungsgebiets Neuensalz entlang der Fließstrecke maßgeblich 
in Form carbonatischer Komplexe transportiert wird. Radium wird dagegen unter den 
vorherrschenden oxidierenden Bedingungen entlang der Fließstrecke eher fixiert.  
Für die Festlegung von Uran und Radium wurde im oberen Teil der Fließstrecke (direkt 
unterhalb der Quelle) eher auf anorganische Bindungen geschlossen, während die Fixierung 
im zweiten Teil der Fließstrecke eher organischer Natur ist.  
In zweiten Teil dieser Studie wurde der Einfluss von allochthonem organischen Kohlenstoff 
untersucht, der im Oberlauf von Fließgewässern generell die Energiequelle für alle 
Ökosystemfunktionen bildet. Im Besonderen wurde die Wirkung von Laub (grob-partikuläres 
organisches Material: CPOM) und seinen Abbauprodukten (fein-partikuläres organisches 
Material: FPOM, Biofilm usw.) auf die Fixierung von Uran analysiert. Es wurde festgestellt, 
dass das im Wasserpfad sehr mobile Uran, welches unter den gegebenen Bedingungen 
vorzugsweise in verschiedenen Uranyl-Carbonato-Komplexen vorliegt, nicht nur an frischer 
organischer Substanz pflanzlichen Ursprungs (Bestandesabfall, Laub) im Verlauf ihres 
biologischen Abbaus effizient gebunden und festgelegt wird, sondern auch sehr stabil 
immobilisiert werden kann. Es wurde auch ermittelt, dass CPOM ein temporärer Speicher für 
Uran ist, welcher je nach Fließgeschwindigkeit sedimentieren und damit zum gerichteten 
Transfer von Uran aus dem Wasser in das Sediment beitragen kann. Der anteilige Austrag 
über das verstärkt gebildete DOC über den Laubeintrag ist relativ gering. 
In dritten Teil dieser Arbeit wurden wasserchemische Parameter des Pelagials und ungestörte 
Sedimentkerne aus einem periodisch stagnierenden Wasserkörper mit Dauersedimentbildung 
(Vorsperre Neuensalz der Talsperre Pöhl) untersucht, wobei für eine Altersbestimmung die 
137Cs-Methode zur Anwendung kam. Die Aktivitätskonzentrationen von Uran und anderen 
Radionukliden wurden nach zunehmendem Abstand vom Bacheinlauf und zunehmender 
Gewässertiefe im Zusammenhang mit der Zusammensetzung des Porenwassers bzw. des 
überstehenden Wassers interpretiert.  
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238U und 226Ra zeigten eine Kulmination der Aktivitätskonzentration in den mittleren 
Sediment-Horizonten von 25-35 cm Tiefe, insbesondere an der Probenahmestelle K3. Dort 
fanden sich die höchsten Aktivitätskonzentrationen der Vorsperre für 238U mit einem 
Medianwert von 770 Bq*kg-1 in einer Tiefe von 30 cm. Für 226Ra fand sich am selben Ort 
eine Aktivität von 250 Bq*kg-1 (Median). Bei der Überprüfung der 238U:226Ra-
Aktivitätsverhältnisse vom Zufluss bis zum Staudamm der Vorsperre Neuensalz wurde 
beobachtet, dass insgesamt ein mit zunehmendem Abstand von der Bacheinmündung und mit 
zunehmender Gewässertiefe zunehmendes 238U:226Ra-Verhältnis im Sediment vorliegt. Die 
beiden Nuklide standen im Sediment der Vorsperre Neuensalz nicht im radioaktiven 
Gleichgewicht, was mit den unterschiedlichen geochemischen Eigenschaften beider Elemente 
sowie den ablaufenden Transportprozessen in solchen nicht geschlossenen System erklärt 
werden kann. Anhand der Datierung mithilfe der 137Cs-Methode wurde für das Sediment der 
Vorsperre Neuensalz eine Sedimentationsrate von 1,5 cm*a-1 errechnet. Für Uran ergab sich 
eine zeit- und flächenbezogene Sedimentationsrate von 369 ± 109 mBq*cm-2*a-1 
(entsprechend 29 ± 3 µgU*cm-2*a-1) und für 226Ra eine solche von 350 ± 48 mBq*cm-2*a-1. 
Darüber hinaus wurde für die im Schnitt ca. 40 cm mächtigen Sedimente ein Uranvorrat von 
68 ± 6 kg pro Hektar bilanziert. In Verbindung mit der Dauer des Bilanzzeitraumes der 
Sedimentation (23 Jahre) entspräche das in der Vorsperre vorgefundene Uraninventar einem 
Anteil von ca. 18 % der für diesen Zeitraum abgeschätzten Uranfracht im Wasserzufluss, 
wobei der geogene Anteil des Urans in den Sedimenten noch nicht berücksichtigt ist. Dies 
deutet - trotz der starken Bindung von Uran an schwerabbaubaren allochthonen Kohlenstoff - 
auf ein relativ mobiles Verhalten des Urans auch in stagnierenden anaeroben Wasserkörpern 
bzw. Sedimenten hin, mit einer im Verhältnis zur Gesamtfracht nur geringen Tendenz zur 
Bindung in Dauersedimenten (Diagenese). Für Radium sind die Verhältnisse umgekehrt. 
Wenn aus den gegenwärtigen Aktivitätskonzentrationen im Zufluss auf eine kumulative 
Fracht für den 23-jährigen Bilanzierungs- bzw. Betrachtungszeitraum hochgerechnet wird, 
ergibt sich ein fast um den Faktor 100 geringerer Wert, verglichen mit Uran. Dem steht ein 
Radiuminventar im Sediment gegenüber, welches etwa 15-mal größer als diese 
hochgerechnete Fracht ist. Daraus ist abzuleiten, dass neben der relativ geringen 
wassergelösten Zufuhr aus der Bergbaualtlast dem gegogenen Hintergrund im 
sedimentierenden Substrat Bedeutung beizumessen ist. Bei der Analyse der 
Bindungsverhältnisse des sedimentären Urans mit der sequentiellen Extraktion wurde der 
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größte Anteil des Urans im Sediment der Vorsperre Neuensalz über dessen gesamte 
Mächtigkeit als Uraninit bzw. als organisch gebunden identifiziert.  
Diesbezüglich werden Vorschläge für vorrangige, weiterführende Untersuchungen 
unterbereitet. Sie sollten erstens die Betrachtung auf eine jahreszeitliche Saisonalität des 
Sedimentzustandes ausweiten (Phasen höherer Temperatur bzw. mikrobieller Aktivität in der 
Sommerstagnation gegenüber solchen mit turbulenter Durchmischung bzw. solchen mit 
hohen Nitrateinträgen). Zweitens wäre eine partikelgrößenabhängige Sedimentation und die 
damit verbundene Differenzierung der biogeochemischen Milieus zu untersuchen. Drittens 
wäre, aufbauend auf der sequentiellen chemischen Fraktionierung, eine strukturanalytische 























The main aim of this work was to investigate the extent of uranium and radium -fixation and 
mobilization at the interface of mining influenced surface water and sub-hydric soils, 
sediment and plant detritus. A freshwater ecosystem (stream channels in an alder swamp 
forest – Alno-Lemnetum with low residence time shallow ponds) developed directly below a 
mining site (Neuensalz) and influenced by uranium containing water served as investigation 
site for the identification of possible fixation and mobilization mechanisms. In addition, 
investigations were carried out on sediments in a water reservoir downstream of the examined 
abandoned mining site. 
It could be shown, that radium concentrations of the examined surface water (2001 – 2004) 
are only slightly higher compared to the range of geogenic levels for German surface waters, 
and that its activity concentrations decreased along the investigated flow path. In contrast, 
uranium concentrations are well above geogenic levels and the concentration level stays high 
along the whole water pathway through the study area. The 238U:226Ra ratio of the examined 
surface water from the spring to a pond outflow significantly increased. The uranium chain 
activity concentrations in the sediments determined in this study partly exceeded considerably 
the regional geogenic level. For the sediment water the 238U: 226Ra ratio in the first part of the 
flow path is significantly shifted in favor of radium while in the second part the ratio is shifted 
in favor of uranium. There were indications that the dissolved uranium is transported in the 
form of soluble carbonate complexes. Radium however is rather fixed under dominantly 
oxidizing conditions along the mainly turbulent mixed shallow water pathway. The fixation of 
uranium and radium in the upper section of the pathway (direct below the spring) was found 
to be inorganically, whereas in the second part organic bonds are more indicated. 
The influence of allochthonous organic carbon as main metabolic energy source for low order 
lotic ecosystems on the fixation of uranium was investigated by analyzing, the effects of 
leaves (coarse particulate organic matter: CPOM) and their degradation products (mainly fine 
particulate organic matter: FPOM and biofilms etc.). It was found that the highly mobile 
fraction of uranium in the water pathway, preferably present under the given conditions in the 
form different uranyl-carbonato-complexes, is efficiently fixed on fresh organic plant material 
(plant litter, leaves) in the first steps of organic matter decomposition within a few days. But it 
also can be immobilized relatively stable. It was also found that CPOM is a temporary sink 
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for uranium, which may be sedimented depending on the turbulence flow and discharge. This 
may contribute to the directional removal of uranium from the water into the sediment. 
Finally this work analyzed the conditions in the pelagic and benthic zone of the Neuensalz pre 
dam of the Pöhl reservoir, which is located downstream of the mining site. It presents a 
periodically stagnant water body with seasonally continuous sedimentation, a possible stable 
sink of uranium and products of radioactive decay in early diagenesis. Water samples of the 
pelagic zone and undisturbed sediment cores were taken and analyzed during winter 
stagnation. The results are discussed in front of seasonal changes in water chemistry and load 
data. 238U and 226Ra showed a culmination of activity concentrations in the sediment horizons 
from 25 to 35 cm depth, in particular at a centrally located sampling point (K3). At this point 
highest activity concentrations of 238U were found with a median value of 770 Bq*kg
-1 at a 
depth of 30 cm. At the same location 226Ra shows activity concentrations of 250 Bq*kg
-
1(median). Based on the 137Cs-dating method a sedimentation rate of 1.5 cm*yr
-1 was 
calculated for the pre-dam Neuensalz sediment. On average sedimentation rates for 238U of 
3,7 ± 1,1 kBq*m
-2
*yr
-1 and for 226Ra of 3,5 ± 0,5 kBq*m
-2
*yr
-1 were calculated. Furthermore, a 
total uranium stock of 68 ± 6 kg per hectare in the sediment was estimated. In connection with 
a sedimentation period of 23 years, the uranium inventory in the sediments would correspond 
to a portion of approx. 18 % of the uranium feed by the water influx estimated for the same 
period. This estimation did not take into account a geogenic portion and other sources like 
fertilizer. For radium, the situation is reversed. An extrapolation of the cumulative load for the 
same period results in a lower value by almost a factor of 100 compared to uranium. This 
compares with a radium inventory in the sediment, which is about 15 times higher than the 
projected load. This leads to the conclusion that in addition to the supply from the mining 
legacy also the geogenic background and/or discontinuous particulate import (via storm water 
stream runoff etc.) has to be considered. 
The analysis of the bonding stability and related potential mobilization of the sedimentary 
uranium using sequential chemical extraction shows that most of the uranium is found in the 
organic fraction over the entire sediment layer, which may be identified as organically bound 
or as uraninite. 
In conclusion not only radium is immobilized near to the source but also a relevant share of 
uranium is permanently fixed even in/on durably deposited organic matter despite eu-trophic 
conditions with high nitrate load, traceable in deeper sediment layers due to e.g intensive land 
use. 
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H2O2/Na2CO3; carb.: Extraktion mit NaAc; ox.: Extraktion mit NH2OH*HCl; res.: 
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Anhang 1: Durchschnittswerte für Temperatur, pH-Wert, Leitfähigkeit und Sauerstoffgehalt des Oberflächenwassers 
entlang der Fließstrecke im Zeitraum von April 2002 bis April 2004. [WMTQ: Wasserquelle unterhalb 
Tailingdamm; WMHW: Hauptmesswehr; WMFZ: Zufluss Forellenteich; WMFA: Abfluss Forellenteich] 
Messstellenname T (°C) sd pH sd Lf (µs*cm
-1) sd O2 (mg*L
-1) sd 
WMTQ 13,32 1,35 7,09 0,23 1153 255 0,60 0,41 
WMHW 11,98 2,89 7,59 0,25 988 119 7,66 2,22 
WMFZ 11,80 2,91 7,78 0,23 988 109 9,01 1,26 
WMFA 11,29 4,13 7,82 0,36 975 121 10,18 2,03 
 
Anhang 2: Durchschnittswerte für ausgewählte Anionen des Oberflächenwassers (mg*L-1) entlang der Fließstrecke 
im Zeitraum von April 2002 bis Juli 2002. [WMTQ: Wasserquelle unterhalb Tailingdamm; WMHW: 
Hauptmesswehr; WMFZ: Zufluss Forellenteich; WMFA: Abfluss Forellenteich] 
Messstellenname Cl  sd NO3 sd SO4 sd 
WMTQ 123 23 28 15 189 49 
WMHW 85 11 23 8 131 35 
WMFZ 85 6 24 11 134 38 
WMFA 87 11 25 12 135 35 
 
Anhang 3:  Durchschnittswerte für ausgewählte Kationen des Oberflächenwassers (mg*L-1) entlang der Fließstrecke 
im Zeitraum von April 2002 bis Juli 2002. [WMTQ: Wasserquelle unterhalb Tailingdamm; WMHW: 
Hauptmesswehr; WMFZ: Zufluss Forellenteich; WMFA: Abfluss Forellenteich] 
Messstellenname K sd Na sd Ca sd Mg sd 
WMTQ 15,6 0,7 83,3 5,5 114,5 7,1 51 5,9 
WMHW 11,2 1,2 57,9 5,9 101,2 5,6 41,1 4,5 
WMFZ 11,1 1,1 60,2 6 100,8 3,9 37,6 6,9 
WMFA 11 0,8 58,3 5,6 98 3,5 39,9 4 
 
Anhang 4: Aktivitätskonzentrationen von 238U, 226Ra und 210Pb (mBq*L-1) sowie 238U:226Ra des Oberflächenwassers 
entlang der Fließstrecke [WMTQ: Wasserquelle unterhalb Tailingdamm; WMFZ: Zufluss Forellenteich; 
WMFA: Abfluss Forellenteich] 
Messstellenname 238U sd 226Ra sd 210Pb sd 238U: 226Ra sd 
WMTQ 2550 150 51 5 < 17  50 3 
WMFZ 2600 170 23 3 < 15  113 7 
WMFA 2500 170 27 3 < 17  93 6 
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Anhang 5: U(aq)-Konzentration (µg*L
-1) in gefilterten Wasserproben (gef.) und ungefilterten Wasserproben (ungef.) 
im Abstrombereich des Altbergbaustandortes Neuensalz entlang der Fließstrecke [WMTQ: Wasserquelle 
unterhalb Tailingdamm; WMHW: Hauptmesswehr; WMFZ: Zufluss Forellenteich; WMFA: Abfluss 
Forellenteich] 
Messstellenname U(ungef.) sd U(gef.)  sd 
WMTQ 162,4 44,2 162,5 39,7 
WMHW 159,2 35,2 152,4 16,6 
WMFZ 147,6 24,3 147,5 23,8 
WMFA 146 16,3 146,3 13,7 
 
Anhang 6: U- und As-Konzentration (µg*L-1) in gefilterten Wasserproben im Abstrombereich des 
Altbergbaustandortes Neuensalz entlang der Fließstrecke [WMTQ: Wasserquelle unterhalb Tailingdamm; 
WMHW: Hauptmesswehr;WMFZ: Zufluss Forellenteich; WMFA: Abfluss Forellenteich] 
Messstellenname  As sd U  sd 
WMTQ 44 4 214 32 
WMHW 36 3 153 17 
WMFZ 35 3 150 18 
WMFA 36 5 149 20 
 
Anhang 7:  U- und Fe-Konzentration (µg*L-1) in gefilterten Wasserproben im Abstrombereich des 
Altbergbaustandortes Neuensalz entlang der Fließstrecke [WMTQ: Wasserquelle unterhalb Tailingdamm; 
WMHW: Hauptmesswehr; WMFZ: Zufluss Forellenteich; WMFA: Abfluss Forellenteich] 
Messstellenname U  sd Fe sd 
WMTQ 156 35 16 7 
WMHW 147 18 17 9 
WMFZ 144 13 16 8 
WMFA 133 14 13 7 
 
Anhang 8:  Aktivitätskonzentration von 238U, 226Ra und 210Pb (Bq*kg-1) sowie das 238U:226Ra-Verhältnis (Median) im 
Gewässersediment entlang der Fließstrecke [SMTQ: Sedimentproben aus dem Messpunkt Quelle 
unterhalb Tailingdamm; SMHW: Sediment aus Messpunkt Haupwehr; SMF: Sediment aus Forellenteich] 
Messstellenname 238U  226Ra 210Pb 238U:226Ra 
SMTQ 1800 8500 305 0,127 
SMHW 1415 4150 490 0,342 
SMF 1040 390 118 2,769 
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Anhang 9:  U-, Ca-, Mg-, Fe- und C-Konzentration (mg*kg-1) sowie Ra-Aktivitätskonzentration (Bq*kg-1) im 
Gewässersediment entlang der Fließstrecke [SMTQ: Sedimentproben aus dem Messpunkt Quelle 
unterhalb Tailingdamm; SMHW: Sediment aus Messpunkt Haupwehr; SMF: Sediment aus Forellenteich] 
Messstellenname U sd Ra sd Ca sd Mg sd Fe sd C sd 
SMTQ 166 27 11.933 8.582 15.220 2.546 2.300 71 6.955 6.221 34.953 2.146 
SMHW 126 31 4.300 520 27.479 9.026 6.749 1.082 41.525 2.515 111.136 32.645 
SMF 99 19 285 148 27.479 5.018 3.080 646 28.987 4.309 123.303 9.598 
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Anhang 10: Konzentrationen von ausgewählten Anionen und abiotischen Variablen (Temperatur, pH-Wert, Leitfähigkeit, Sauerstoff, Kohlendioxid) des Sickerwassers am Dammfuß aus der 

































14.03.2005 6,7 7,4 958 11,1  89 130 <0,016 20 <0,03 12 290 0 0,14 4,9 
16.06.2005 14,4 7,7 895 8,3  83 84 0,082 2,8 0,06 14 340 0 0,17 5,7 
26.07.2005 15,1 7,7 908 10,4  83 86 0,072 2,3 0,09 8,2 340 0 0,16 5,7 
27.10.2005 13,4 7,6 1.040 8,7  94 120 0,1 4,1 0,06 13 340 0 0,22 5,8 
15.03.2006 5 7,6 946 12,7 103 98 150 <0,016 18 0,034 13 260 0 0,14 4,4 
06.06.2006 11 7,7 1.010 9,4 89 94 140 0,02 8 0,043 13 320 0 0,15 5,4 
09.08.2006 14,4 7,7 951 8,6 88 89 92 0,049 1,8 0,055 16 350 0 0,14 5,9 
07.11.2006 12 7,7 1.040 8,5 83 95 120 0,053 2,3 0,037 13 360 0 0,2 6,1 
15.03.2007 11 7,7 1.020 9,9 94 89 170 0,02 21 0,055 12 280 0 0,1 4,7 
22.05.2007 15 7,8 1.040 9,2 96 100 140 <0,016 9,3 0,061 13 340 0 0,13 5,7 
05.09.2007 12,6 7,8 1.040 8,8 86 87 130 <0,016 15 0,055 13 350 0 0,13 5,9 
06.11.2007 10,5 7,7 1.010 9,3 88 88 120 0,03 19 0,046 12 350 0 0,26 6 
18.03.2008 7,7 7,7 973 10,3 92 88 110 0,056 15 0,058 14 320 0 0,14 5,4 
19.05.2008 11,4 7,8 990 10,9 107 80 130 0,03 26 0,055 15 310 0 0,17 5,3 
14.07.2008 14,2 7,8 1.020 8,7 89 89 110 0,056 6,2 0,07 13 370 0 0,14 6,2 
28.10.2008 11,3 7,7 1.010 8,6 83 94 110 0,02 2,2 0,058 12 350 0 0,2 5,9 
23.03.2009 8,4 7,8 854 10,4 95 60 120 0,02 36 0,058 12 240 0 0,11 4 
25.05.2009 13,7 7,8 1.150 9,1 92 110 140 0,082 14 0,052 14 370 0 0,17 6,2 
20.07.2009 13,5 7,8 1.100 8,7 86 110 110 0,95 6,2 0,067 16 380 0 0,13 6,4 
21.10.2009 10,9 7,7 1.130 8,6 81 110 120 0,25 4,4 0,049 14 380 0 0,23 6,5 
09.03.2010  7,7 965 10,5 89 87 140 0,082 26 0,049 11 250 0 0,12 4,3 
11.05.2010 11,4 7,8 955 9,3 90 86 100 0,11 13 0,061 14 320 0 0 5,3 
29.07.2010 14,6 7,6 1.080 8,3 86 100 140 0,076 8,4 0,08 14 330 0 0,23 5,6 
19.10.2010 10,2 7,7 1.130 8,8 83 94 170 0,19 23 0,067 13 330 0 0,22 5,6 
17.05.2011 12,7 7,7 2.680 7 69 430 410 1,5 20 0,07 12 580 0 0,4 9,9 
18.07.2011 13,3 7,7 1770 6 61 230 250 1,2 19 0,077 12 470 0 0,34 8 
18.10.2011 12,9 7,6 1280 5,7 57 130 140 1,1 15 0,064 13 390 0 0,32 6,7 
21.03.2012 11 7,6 952 7,5 71 78 110 1,3 51 0,043 11 250 0 0,16 4,2 
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Anhang 11: Konzentrationen von ausgewählten Elementen und totalem organischen und anorganischen Kohlenstoff sowie von gelöstem organischen Kohlenstoff des Sickerwassers am Dammfuß 







































14.03.2005     51 10 90 36 32 21 55 <0,50 <0,050 <0,030 4 22  190 
16.06.2005     52 11 83 33 <10 29 52 <0,50 <0,050 <0,030 3,6 55  150 
26.07.2005     52 10 81 35 <10 27 46 <0,50 <0,050 <0,030 3,5 46  130 
27.10.2005     62 11 86 40 <10 29 52 <0,50 0,06 <0,030 4,8 140  160 
15.03.2006 3,2 3,3 49 52 60 9,2 87 38 <10 20 56 <0,20 <0,050 <0,030 2,6 41  170 
06.06.2006 3,2 3,2 58 61  11 89 39 <10 24 56 <0,20 <0,050 <0,030 3,9 33  160 
09.08.2006 3,2 3,2 67 70  11 84 37 <10 29 52 <0,20 <0,050 0,04 4,1 87  140 
07.11.2006 3,3 3,3 69 72 61 12 97 40 <10 26 50 <0,20 <0,050 <0,030 3,6 100  160 
15.03.2007 4,2 4,3 53 57 59 9,2 88 36 <10 16 57 <0,20 <0,050 <0,030 2,5 70 450 160 
22.05.2007 3,6 3,6 61 65 61 11 96 41 <10 22 62 <0,20 <0,050 <0,030 3,2 54 480 190 
05.09.2007 4,7 4,7 63 68 60 12 100 43 <10 24 64 0,5 0,05 0,06 3,8 78 530 180 
06.11.2007 3,4 3,4 59 62 62 12 95 39 <10 22 56 <0,20 <0,050 <0,030 3,4 56 480 180 
18.03.2008 2,5 2,5 73 76 66 12 85 38 13 23 52 <0,20 <0,050 <0,030 3,2 110 460 160 
19.05.2008 3,1 4,1 57 61 59 11 88 38 19 24 55 <0,20 0,05 <0,030 2,9 75 450 150 
14.07.2008 3 3 68 71 60 13 94 38 <10 26 51 <0,20 0,07 <0,030 3,3 66 450 160 
28.10.2008 3,1 3,3 62 65 57 12 89 41 <10 23 41 <0,20 0,07 <0,030 2,9 92 490 140 
23.03.2009 3,2 3,3 46 49 63 10 82 35 <10 17 51 <0,20 <0,050 <0,030 2,2 18 440 140 
25.05.2009 3,7 4 71 75 63 13 98 44 <10 28 59 <0,20 <0,050 <0,030 3,6 46 530 190 
20.07.2009 3,6 3,7 71 75 48 14 92 42 120 30 53 <0,20 0,08 <0,030 3,5 130 490 150 
21.10.2009 3,2 3,3 75 78 73 14 100 43 <10 23 54 <0,20 0,08 <0,030 4,3 280 540 160 
09.03.2010 3,1 3,2 49 52 72 10 78 36 10 15 56 <0,20 <0,030 <0,030 2,4 56 410 130 
11.05.2010 3,3 3,6 59 63 70 11 86 36 <10 12 44 <0,20 <0,030 <0,030 2,9 72 390 140 
29.07.2010 3,8 4,1 62 66 58 12 95 41 13 20 58 <0,20 0,04 <0,030 3,4 130 530 150 
19.10.2010 4,6 4,8 63 68 55 13 98 43 24 22 71 <0,20 0,07 <0,030 3,4 200 510 130 
17.05.2011 9,6 10 110 120 62 36 170 95 <10 40 86 0,2 0,5 <0,030 24 2000 730 340 
18.07.2011 5,5 5,6 94 99 73 30 110 57 <10 35 60 0,2 0,3 <0,030 13 1000 540 200 
18.10.2011 4,2 4,2 71 76 260 23 90 45 <10 28 52 <0,20 0,2 <0,030 7,8 1100 430 140 
21.03.2012 3,7 3,7 47 51 160 16 71 35 <10 23 48 <0,20 0,1 <0,030 6,3 420 380 100 
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Anhang 12: Konzentrationen von ausgewählten Anionen und abiotischen Variablen (Temperatur, pH-Wert, Leitfähigkeit, Sauerstoff, Kohlendioxid) des Oberflächenwassers vom Überlauf 

































14.03.2005 5,3 7,6 796 12,2  65 79 0,02 8,4 0,37 11 310 0 0 5,1 
16.06.2005 19,9 7,6 770 5,3  58 46 0,03 0,58 0,31 18 350 0 0,25 6 
26.07.2005 17,7 7,6 772 4,1  61 49 0,039 0,4 0,31 9,2 340 0 0,21 5,8 
27.10.2005 11,4 7,8 816 6  57 72 0,082 1,6 0,3 18 340 0 0,2 5,8 
15.03.2006 2,6 7,7 838 11,6 90 75 130 0,03 16 0,21 16 250 0 0,09 4,2 
06.06.2006 12,7 7,7 797 7,2 72 60 73 0,056 3,9 0,13 16 320 0 0,15 5,4 
09.08.2006 15,2 7,9 746 6,9 73 56 47 0,02 0,53 0,22 20 340 0 0 5,6 
07.11.2006 7,8 7,8 794 6,3 55 61 74 0,02 <0,22 0,077 18 320 0 0,14 5,4 
15.03.2007 7,3 8,2 802 14,5 124 56 130 0,095 15 0,13 12 260 2 0 4,3 
22.05.2007 25 7,6 765 5,4 66 52 75 0,12 0,44 0,55 18 340 0 0,17 5,7 
05.09.2007 10,7 6,7 785 7,9 74 55 71 0,089 12 0,37 15 320 0 0 5,2 
06.11.2007 7,5 7,8 735 7,7 69 53 55 0,12 7,5 0,29 16 340 0 0,17 5,7 
18.03.2008 4,8 8 706 11,5 94 53 41 0,03 4,4 0,17 18 320 0 0 5,2 
19.05.2008 11,6 7,8 770 11,7 115 56 62 0,11 8,4 0,13 17 320 0 0,16 5,4 
14.07.2008 16,5 8,2 698 12,7 136 49 25 0,02 0,27 0,13 17 340 0 0 5,6 
28.10.2008 8,3 7,7 766 6,6 59 60 50 0,03 0,89 0,12 16 340 0 0,17 5,7 
23.03.2009 8,3 7,7 848 10,1 94 65 110 0,053 35 0,092 13 250 0 0,14 4,2 
25.05.2009 16,6 7,7 777 6,7 72 64 44 0,049 1,3 0,14 17 340 0 0,16 5,7 
20.07.2009 15,6 7,8 786 5,4 57 65 39 0,059 0,8 0,29 20 350 0 0,1 5,8 
21.10.2009 5 7,8 857 8,8 74 65 85 0,056 1,1 0,098 19 340 0 0,14 5,7 
09.03.2010 - 7,7 941 11,4 92 88 150 0,11 27 0,17 12 210 0 0,15 3,5 
11.05.2010 11,8 7,8 733 7,6 74 59 46 0,036 2,7 0,19 17 330 0 0 5,4 
29.07.2010 16,9 7,6 815 6 66 61 88 0,059 2,7 0,24 17 300 0 0,19 5 
19.10.2010 5,5 7,8 945 9,3 78 70 140 0,14 21 0,17 13 290 0 0,16 4,9 
17.05.2011 13,2 7,8 1280 7,9 80 190 150 0,66 17 0,17 12 360 0 0,14 6 
18.07.2011 15,3 7,8 850 6,9 74 82 79 0,36 11 0,3 14 310 0 0,12 5,1 
18.10.2011 8,2 8,2 808 11,9 106 65 47 0,085 11 0,21 16 330 0 0 5,4 
21.03.2012 7,4 7,9 867 12,4 105 76 90 0,072 27 0,2 11 250 0 0 4,2 
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Anhang 13: Konzentrationen von ausgewählten Elementen und totalem organischen und anorganischen Kohlenstoff sowie von gelöstem organischen Kohlenstoff des Oberflächenwassers vom 







































14.03.2005         40 11 82 31 <10 47 55 <0,50 <0,050 <0,030 3,3 48   140 
16.06.2005         38 7,6 76 30 <10 95 100 <0,50 <0,050 <0,030 <2,0 290   61 
26.07.2005         36 7,2 77 31 33 92 110 <0,50 <0,050 0,08 <2,0 360   53 
27.10.2005         37 8,2 82 31 28 72 110 <0,50 <0,050 0,05 2 240   74 
15.03.2006 3,4 3,9 47 51 45 8,2 73 33 <10 44 98 <0,20 <0,050 0,04 3,8 100   73 
06.06.2006 2,9 2,9 59 62 40 8,4 77 32 <10 51 120 <0,20 <0,050 <0,030 2 100   66 
09.08.2006 2,9 3,3 65 68 36 9 76 30 <10 82 120 <0,20 <0,050 0,03 <2,0 160   62 
07.11.2006 3,3 4 61 65 33 11 82 33 <10 68 160 <0,20 <0,050 <0,030 <2,0 260   91 
15.03.2007 4,2 5,2 48 53 36 8 80 30 130 45 98 0,3 <0,050 0,2 3,4 79 390 83 
22.05.2007 5,2 6,3 61 67 33 7,6 79 32 <10 240 120 <0,20 <0,050 <0,030 <2,0 550 470 58 
05.09.2007 4,5 4,5 58 63 36 10 80 34 <10 61 98 0,3 <0,050 <0,030 2,2 74 410 81 
06.11.2007 3,2 3,2 56 59 33 10 74 31 15 60 120 <0,20 <0,050 <0,030 <2,0 240 390 65 
18.03.2008 2,1 2,1 72 74 33 8,1 71 31 12 57 140 <0,20 <0,050 <0,030 <2,0 380 390 57 
19.05.2008 2,8 3,2 60 63 38 8 73 32 18 53 150 <0,20 <0,050 <0,030 <2,0 530 400 65 
14.07.2008 2,6 3,1 63 66 32 6,8 71 29 <10 120 160 <0,20 <0,050 <0,030 <2,0 1500 390 33 
28.10.2008 2,8 3,2 58 61 38 8,1 74 34 16 50 240 <0,20 <0,050 0,03 <2,0 1500 480 40 
23.03.2009 3,2 3,2 48 51 46 10 80 34 <10 30 140 <0,20 <0,050 <0,030 <2,0 170 430 99 
25.05.2009 3,1 3,5 65 69 42 8,9 76 33 13 74 140 <0,20 <0,050 <0,030 <2,0 410 430 75 
20.07.2009 3,2 3,7 66 70 39 8,8 78 31 170 110 230 0,7 0,06 0,3 3,5 730 460 46 
21.10.2009 2,8 3,9 64 68 39 9,4 88 35 15 81 190 <0,20 <0,050 0,04 <2,0 1100 480 98 
09.03.2010 3,6 3,7 42 46 52 9,2 78 33 20 17 120 <0,20 0,07 <0,030 <2,0 320 390 67 
11.05.2010 2,9 3,6 62 66 32 7,7 75 29 <10 76 170 <0,20 <0,030 <0,030 <2,0 480 390 54 
29.07.2010 3,6 4,1 55 59 40 7,8 80 33 13 69 170 <0,20 <0,030 <0,030 <2,0 520 450 70 
19.10.2010 4,3 4,5 56 61 51 12 84 35 30 34 150 <0,20 0,04 <0,030 <2,0 370 420 84 
17.05.2011 6,2 7,9 70 78 110 21 92 50 <10 71 69 <0,20 <0,030 <0,030 3,8 210 410 110 
18.07.2011 4,2 4,2 58 62 61 16 68 34 <10 110 82 <0,20 <0,030 <0,030 <2,0 210 370 64 
18.10.2011 3 3,2 57 60 48 16 70 31 <10 61 98 <0,20 <0,030 <0,030 <2,0 52 350 54 
21.03.2012 4,1 4,1 47 51 52 12 69 34 <10 38 79 <0,20 <0,030 <0,030 2,5 110 340 77 
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Anhang 14: 238U-, 226Ra- und 210Pb-Aktivitätskonzentration sowie 238U:226Ra-Verhältnisse im Sickerwasser des 
Schachts 277 [SCT277] und am Dammfuß [SIWAD] sowie im Überlauf Forellenteich [ÜFT] und im 
Überlauf IAA [ÜIAA] aus Datenbank der Staatlichen Betriebsgesellschaft für Umwelt und 
Landwirtschaft (BfUL 2010) 
238U (Bq*L-1) SCT277 SIWAD ÜFT ÜIAA 
Mittelwert 1,33 1,44 1,69 0,58 
Median 1,31 1,36 1,73 0,58 
Max 2,36 1,72 2,01 0,82 
Min 0,24 1,31 1,26 0,35 
226Ra (Bq*L
- SCT277 SIWAD ÜFT ÜIAA 
     
Mittelwert 2,24 0,03 0,02 0,04 
Median 2,27 0,02 0,02 0,03 
Max 3,09 0,06 0,06 0,13 
Min 1,33 0,01 0,01 0,01 
210Pb (Bq*L-1) SCT277 SIWAD ÜFT ÜIAA 
Mittelwert 1,39 0,10 0,14 0,07 
Median 1,22 0,10 0,13 0,07 
Max 3,66 0,12 0,37 0,08 
Min 0,45 0,09 0,08 0,07 
238U:226Ra SCT277 SIWAD ÜFT ÜIAA 
Mittelwert 0,59 54,93 78,93 13,83 
Median 0,58 56,77 92,60 17,01 
Max 0,76 28,64 33,92 6,18 
Min 0,18 145,75 144,22 40,11 
 
 
Anhang 15: Prozentuale Anteile (%) der verbliebenen aschenfreie Trockenmasse (AFTM) in litter bag durch 
Dekomposition von Erlenlaub im Zeitraum vom 09.05.2008 bis 03.07.2008 
Zeit(d) 0 7 14 28 42 56 
AFTM (%) 100 91 82 86 73 54 
AFTM (%) 100 93 89 77 73 61 
AFTM (%) 100 89 86 68 76 73 
AFTM (%) 100 92 90 85 83 75 
AFTM (%) 100 93 82 84 45 75 
 
Anhang 16: Prozentuale Anteile (%) der Stoffklasen, bezogen auf das Startgewicht in abgebauten Erlenblättern 
während des Abbauversuchs im Zeitraum vom 09.05.2008 bis 03.07.2008 
Zeit (d) Zellulose Lignin Polyphenol Tannin Asche sonst. Inhalt. 
0 16,68 15,03 5,34 8,94 0,08 53,93 
7 22,08 25,60 0,80 1,27 8,83 36,33 
14 17,32 32,83 0,72 1,11 7,44 31,75 
28 18,53 26,65 0,44 0,96 6,60 29,34 
42 16,34 26,83 0,47 0,68 7,10 23,49 
56 6,35 39,62 0,58 0,31 6,30 28,48 
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Anhang 17: Änderung der Elementkonzentrationen im exponierten Laubmaterial (Fraktion > 2.000 µm) während des Abbauversuches in mg*kg-1 im Zeitraum vom 09.05.2008 bis 03.07.2008 
Zeit (d) Li Mg Al Ca Fe Mn Co Ni Cu Zn As Zr Mo Cd Ba La Ce Pb Th U 
7 11,1 3288,53 - 22618,29 5070,95 5354,82 13,33 61,17 47,47 133,84 47,7 2,3 8,62 1,33 165,43 11,91 17,85 6,77 1,85 90,96 
7 12,5 3418,21 6336,79 22395,6 5183,67 5446,33 14,61 65,75 43,88 138,92 51,3 2,81 9,21 1,58 178,64 12,24 19,7 7,64 2,31 92,6 
7 10,8 3354,37 5796,45 19563,45 4935,01 3816,72 11,31 62,18 43,42 120,9 35,96 3,26 8,24 1,42 146,91 10,9 17,6 7,17 2,03 102,49 
7 12,1 3743,95 5777,08 25641,66 5366,63 4670,12 13,73 57,86 44,65 150,85 45,55 2,67 7,72 1,43 178,04 14,4 23,22 7,05 2,49 102,07 
14 13,1 3230,87 6312,84 15851,79 5869,49 4779,02 12,83 86,06 51,44 118,07 45,46 3,55 12,07 1,34 172,12 13,14 22,71 8,7 3 169,08 
14 8,5 3705,71 - 20320,78 3755,97 2643,86 8,41 163,57 41,07 111,98 27,2 1,32 9,87 1,29 105,71 9,18 15,1 6,12 1,83 302,14 
14 13 3674,8 6834,66 22031,46 5730,56 4442,51 12,59 315,89 52,8 145,42 42,97 3,53 17,64 1,7 172,71 14,11 23,32 7,61 2,83 277,59 
14 7,68 3097,6 - 17207,64 3735,09 3116,35 9,19 454,49 42,35 106,21 27,56 1,71 9,8 1,36 115,3 9,33 15,82 5,8 1,89 218,47 
28 5,63 3251,77 - 26958,92 3678 7994,02 57,02 277,15 51,36 204,13 19,23 1,07 55,13 3,48 253,49 8,16 10,26 5 0,93 218,05 
28 10,4 3229,83 - 22264,8 4231,22 5135,84 28,93 157,09 65,78 193,14 45,12 1,19 30,01 3,14 139,78 12,13 16,69 6,87 1,63 426,4 
28 10,6 3566,26 2989,58 21608,85 4843,81 4833,86 16,71 98,37 57,24 137,79 41,5 1,46 25,35 2,27 130,6 12,35 17,72 6,48 1,88 477,01 
28 13,7 3355,16 - 19248,85 4680,79 4579,54 36,3 199,59 62,17 165,91 36,75 1,84 34,66 2,94 124,81 12,18 19,63 8,4 2,43 392,88 
42 19,2 4286,02 9322,55 24607,14 7095,78 5284,29 40,41 231,65 85,59 233,15 49,13 4,21 21,76 3,51 171,81 20,01 31,01 10 3,15 447,91 
42 12,3 4019,25 5468,33 25447,72 4387,44 4542,28 35,8 228,39 72,42 227,5 35,78 2,82 28,14 3,75 133,51 14,67 21,23 6,68 2,17 587,61 
42 11 3764,56 - 19257,71 4009,99 3762,08 14,62 131,99 77,36 147,71 36,59 1,9 31,73 2,02 120,01 12,74 19,05 7,33 2,09 640,75 
42 12,6 3836,2 - 18113,74 4604,19 4086,73 18,47 138,07 81,56 152,71 44,58 1,98 21,09 1,84 131,52 13,99 21,37 7,87 2,43 675,79 
56 8,46 3846,09 - 18923,18 3491,6 3336,68 9,77 139,75 118,24 155,96 30,17 1,53 15,85 2,31 103,81 12,13 14,46 7,73 1,62 908,23 
56 10,1 3762,35 - 17680,22 4753,08 5776,57 21,19 185,83 97,73 154,32 36,43 1,94 29,19 2,95 132,32 11,55 14,7 7,67 1,92 460,28 
56 11 3908,77 - 18993,92 5150,61 4163,02 22,28 162,47 91,9 150,73 32,29 1,78 41,05 3,38 123,87 13,4 18,17 7,24 2,28 361,13 
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Anhang 18:  Änderung der Elementkonzentrationen in der Fraktion < 2.000-63 µm während des Abbauversuches in mg*kg-1 im Zeitraum vom 09.05.2008 bis 03.07.2008 
Zeit (d) Li Mg  Al Ca Fe Mn Co Ni Cu Zn As Zr Mo Cd Ba La Ce Pb  Th U 
7 5,79 2365,64 1576,33 5001,87 2384,64 4211,45 11,29 35,94 22,44 29,14 28,16 0,68 6,38 0,75 104,07 2,93 3,8 2,42 0,54 9,68 
7 61,2 22945,88 12147,08 48634,14 18928,25 54008,38 152,74 478,25 248,38 380,97 309,52 6,58 85,51 8,63 1250,67 29,52 36 40,83 5,21 113 
7 69,8 42044,12 10097,66 70506,23 11198,98 23095,71 62,27 226,24 130,98 187,45 174,1 7,37 41,09 4,26 631,47 19,77 26,75 13,63 3,33 166,61 
7 70 11127,23 26449,37 25658,49 28786,82 70041,03 182,38 632,38 332,65 433,16 430,43 13,66 100,48 11,77 1640,27 46,04 53,88 41,05 8,25 79,54 
14 69,3 6518,69 28003,78 14877,95 24708,79 33132,75 94,44 292,37 188,54 265,01 251,65 14,36 41,38 5,94 950,31 51,01 84,12 37,55 12,22 58,73 
14 74,1 10937,83 27286,07 22497,15 24826,95 23887,72 68,96 218,16 164,88 259,47 222,45 14,35 27,16 4,02 753,19 48,95 80,06 39,94 11,46 66,89 
14 63,5 8281,61 23978,2 18708,07 25463,8 43647,61 120,24 364,19 226,73 307,09 299,74 13,04 60,84 7,27 1092,49 42,83 61,09 33,74 9,05 101,66 
14 49,2 8728,93 9667,82 20349,12 19923,33 28174,3 73,45 248,41 183,42 281,54 221,75 4,84 28,41 5,18 690,36 25,8 27,15 28,21 4,43 78,22 
28 60,8 19253,68 18465,18 39657,32 18847,87 43524,4 105,88 380,85 244,5 324,39 268,09 8,97 41,09 7,79 853,58 30,86 35,95 27,23 5,27 87,52 
28 56,3 17787,42 17458,38 40666,39 19223,37 55733,52 151,51 457,69 261,9 345,56 297,28 9,41 79,54 9,16 1463,53 36,08 44,5 22,99 6,39 117,94 
28 51,6 13506,44 19221,43 32816 28261,4 54420,09 148,37 471,32 265,63 330,76 324,51 11 84 9,79 1598,03 35,82 44,06 24,85 5,42 100,13 
28 48,3 13583,76 18484,22 26368,78 21760,91 42441,4 114,15 362,1 181,78 263,17 252,72 8,22 59,25 6,78 1094,78 25,89 35,9 18,76 5,82 92,47 
42 80,5 7262,15 34545,84 19137,97 32564,16 55847,32 154,69 481,39 354,16 386,08 418,15 12,9 72,63 9,46 1210,24 49,77 58,35 47,61 8,8 65,39 
42 62,1 7231,46 24303,89 19692,2 27344,08 64158,72 179,09 529,55 300,04 404,08 385,74 10,39 93,99 10,93 1535,84 36,46 41,53 30,89 6,52 77,05 
42 63,3 18414,04 18518,31 41038,87 25485,2 75177,66 201,69 619,99 363,79 428,13 438,14 8,39 117,37 12,45 1847,29 38,3 45,2 30,27 6,42 97,94 
42 66 14080,88 24088,15 30827,12 26334,6 73258,91 207,75 602,43 332,98 474,86 429,9 10,79 111,97 12,54 1902,86 44,23 52,33 33,03 7,36 111,39 
56 42,1 16138,18 5843,42 35571,42 16739,65 38931,88 134,34 349,61 192,87 389,82 265,36 3,17 56,88 7,67 1183,96 17,57 13,53 66,81 2,21 210,49 
56 57,9 20306,25 13404,06 47849,31 16028,94 29487,94 75,82 256,07 154,13 298,85 229,99 7,42 40,7 6,49 874,79 26,85 38,9 20,27 5,92 146,81 
56 63,2 42219,87 6776,8 53782,3 10750,36 19800,66 59,2 162,65 103,74 165,92 203,29 4,36 33,72 3,93 654,24 16,91 22,55 14,67 2,88 189,8 
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Anhang 19:  Änderung der Elementkonzentrationen in der Fraktion < 63 µm während des Abbauversuches in mg*kg-1 im Zeitraum vom 09.05.2008 bis 03.07.2008 
Zeit (d) Li Mg Al Ca Fe Mn Co Ni Cu Zn As Zr Mo Cd Ba La Ce Pb Th U 
7 77 13011 27014 27051 24713 32946 83 277 184 277 261 15 43 7 853 47 72 32 11 70 
7 74 17260 24113 38272 22753 33655 83 272 195 292 259 12 46 7 899 43 61 32 9 90 
7 69 27183 16147 56839 16261 20732 53 172 120 189 182 8 30 4 603 28 42 24 6 118 
7 58 23195 7613 44157 16060 25309 65 206 135 220 202 4 30 6 620 19 17 23 3 102 
14 77 5525 25985 10374 25978 23843 65 202 152 274 217 14 28 5 786 61 111 36 17 38 
14 80 6405 30609 12992 26842 24069 64 209 157 310 220 17 26 4 900 63 114 39 18 48 
14 76 7597 32619 17637 27094 34797 88 291 200 281 269 17 42 6 1001 61 104 37 16 79 
14 77 7960 31222 16656 26346 28124 73 243 170 260 226 15 33 6 887 55 94 35 15 59 
28 59 39560 5958 71573 9357 8758 21 94 68 296 57 4 11 2 254 14 19 14 3 157 
28 54 36267 4712 71867 5693 7571 16 61 57 114 64 3 10 1 243 16 25 13 4 140 
28 65 41057 11234 85443 8499 6642 20 63 55 89 88 7 14 1 360 21 38 13 7 162 
28 63 41183 9516 79690 6502 5417 19 61 56 88 74 7 13 1 274 21 41 10 6 152 
42 53 14901 10679 38692 17168 17107 47 158 105 188 112 6 20 3 536 41 67 25 10 74 
42 41 27811 3330 37949 12082 7068 27 103 68 94 70 3 28 2 282 11 12 10 2 107 
42 52 26342 6801 66196 13771 11327 35 131 85 157 102 4 20 3 401 24 35 17 5 123 
42 56 29355 8612 51511 15025 13965 38 137 87 151 105 5 20 3 424 30 45 21 6 112 
56 53 41993 3352 83706 6635 6198 17 101 43 329 54 3 15 1 210 15 24 20 3 174 
56 53 38874 3168 97860 5719 5531 16 66 42 128 53 2 13 1 204 11 15 15 2 167 
56 53 35806 4538 84921 8712 7170 24 88 55 200 66 3 16 2 279 15 23 14 3 151 
56                     
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Anhang 20: Prozentuale Anteile (%) von Lignin, Zellulose, Polyphenol, Tannin, C und N sowie das C/N-Verhältnis 
des Laubs (Fraktion > 2.000 µm), bezogen auf das Startgewicht, in abgebauten Erlenblättern während des 
Abbauversuchs im Zeitraum vom 09.05.2008 bis 03.07.2008 
Zeit (d) Asche (%) Lignin (%) Zellulose (%) Polyphenohl (%) Tannin (%) N (%) C (%) C/N 
0 0 17 15 5 9 2 46 23,0 
0 0 17 13 5 9 2 47 23,5 
0 0 14 19 6 9 2 47 23,5 
0 0 12 20 5 9 2 47 23,5 
7 15 21 21 1 2 2 40 20,0 
7 14 25 23 1 1 2 41 20,5 
7 10 28 21 1 1 2 42 21,0 
7 14 23 19 1 1 2 40 20,0 
14 14 21 11 1 2 3 42 14,0 
14 11 36 20 1 1 3 40 13,3 
14 14 33 19 1 1 3 42 14,0 
14 9 38 19 1 2 3 43 14,3 
28 10 23 22 1 1 2 41 20,5 
28 14 32 15 1 1 3 41 13,7 
28 9 31 20 1 1 2 41 20,5 
28 14 29 24 0 1 3 41 13,7 
42 12 30 12 0 1 3 39 13,0 
42 12 26 26 0 1 3 41 13,7 
42 11 35 20 1 1 3 42 14,0 
42 14 37 21 1 1 3 42 14,0 
56 9 47 8 1 0 3 42 14,0 
56 12 45 5 1 0 3 42 14,0 
56 10 44 4 1 1 3 42 14,0 
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Anhang 21: Korrelation zwischen Polyphenol und Uranin CPOM (rechte Grafik) während des Versuchsverlaufs (auf 
den Endpunkt (t56) normierte Daten mit n = 4 und zwischen Taninn und Uran (linke Grafik, auf Endpunkt 
(t56) normierte Daten mit n = 4) 
 
  
Anhang 22: Relation zwischen adsorbiertem Uran und Aluminium sowie Eisen in der Sandfraktion (< 2.000-63 µm) 
während des Abbauversuches 
 
  
Anhang 23: Relation zwischen adsorbiertem Uran und Aluminium sowie Eisen in der Schluff/Ton-Fraktion (< 63 µm) 
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Anhang 24: Aktivitätskonzentrationen von 238U, 226Ra, 210Pb und 137Cs sowie das 238U:226Ra-Verhältnis in der rezenten Sedimentprobenahmestelle K1 aus der Vorsperre Neuensalz (n = 3) 
Tiefe [cm] 238U (Bq*kg-1) 226Ra (Bq*kg-1)  210Pb (Bq*kg-1)  137Cs (Bq*kg-1) 238U:226Ra 
 Mittelwert Median Max Min Mittelwert Median Max Min Mittelwert Median Max Min Mittelwert Median Max Min Mittelwert Median Max Min 
5 276 276 314 239 257 254 270 248 145 143 165 128 33 36 36 29 1,10 1,10 1,27 0,94 
10 213 223 239 179 249 246 261 242 136 140 143 125 32 31 31 32 0,86 0,85 0,97 0,74 
15 430 430 496 363 326 304 397 278 184 177 220 154 45 36 65 35 1,28 1,28 1,31 1,25 
20 365 302 495 298 331 321 384 289 203 168 309 133 47 41 59 40 1,09 1,03 1,29 0,94 
25 377 336 460 335 337 311 395 305 202 160 297 149 57 53 73 46 1,11 1,10 1,16 1,08 
30 462 453 565 368 443 419 527 382 195 195 198 192 74 68 87 66 1,04 1,07 1,08 0,96 
35 492 414 727 335 474 416 611 394 182 182 191 173 111 96 147 89 1,02 1,05 1,19 0,80 
40 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 
45 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 
 
Anhang 25: Aktivitätskonzentrationen von 238U, 226Ra, 210Pb und 137Cs sowie das 238U:226Ra-Verhältnis in der rezenten Sedimentprobenahmestelle K2 aus der Vorsperre Neuensalz (n = 3) 
Tiefe [cm] 238U (Bq*kg-1) 226Ra (Bq*kg-1) 210Pb (Bq*kg-1) 137Cs (Bq*kg-1) 238U:226Ra 
 Mittelwert Median Max Min Mittelwert Median Max Min Mittelwert Median Max Min Mittelwert Median Max Min Mittelwert Median Max Min 
5 224 209 378 83 176 177 187 165 161 171 196 115 30 31 34 23 1,29 1,12 2,30 0,47 
10 253 253 256 251 211 216 245 171 162 162 170 153 36 33 45 31 1,33 1,33 1,47 1,18 
15 283 283 288 278 222 213 276 176 164 171 175 145 38 40 41 34 1,47 1,47 1,64 1,30 
20 355 389 436 240 265 243 307 243 182 164 219 161 45 46 51 38 1,34 1,42 1,60 0,99 
25 322 361 372 232 314 310 335 295 201 194 220 189 64 60 78 55 1,02 1,08 1,20 0,79 
30 439 439 515 364 342 331 404 290 213 215 221 202 86 80 105 73 1,34 1,34 1,78 0,90 
35 451 451 541 361 366 391 418 289 220 229 274 157 124 131 134 107 1,32 1,32 1,39 1,25 
40 693 690 736 654 360 393 402 285 236 220 270 218 37 24 70 16 1,96 1,87 2,30 1,72 
45 - - - - - - - - - - - - - - - -  - - - 
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Anhang 26:  Aktivitätskonzentrationen von 238U, 226Ra, 210Pb und 137Cs sowie das 238U:226Ra-Verhältnis in der rezenten Sedimentprobenahmestelle K3 aus der Vorsperre Neuensalz (n = 3) 
Tiefe [cm]  238U (Bq*kg-1)  226Ra (Bq*kg-1)   210Pb (Bq*kg-1)  137Cs (Bq*kg-1)   238U:226Ra 
 
Mittelwert Median Max Min Mittelwert Median Max Min Mittelwert Median Max Min Mittelwert Median Max Min Mittelwert Median Max Min 
5 144 145 167 120 139 144 184 88 164 177 225 90 35 39 42 23 1,09 1,01 1,36 0,91 
10 218 185 311 160 164 183 210 100 172 198 227 91 35 40 42 23 1,36 1,48 1,60 1,01 
15 249 270 362 116 153 150 194 116 133 136 163 100 39 39 44 35 1,56 1,80 1,87 1,00 
20 324 364 520 87 167 200 212 87 172 172 184 160 25 18 46 12 1,77 1,71 2,60 1,00 
25 577 606 770 354 253 250 303 207 220 210 241 209 24 26 38 9 2,26 2,00 3,08 1,71 
30 642 642 1108 177 234 234 365 103 242 242 294 190 12 13 15 9 2,61 3,03 3,08 1,71 
35 860 860 1611 108 301 301 513 88 196 103 434 50 15 15 20 9 2,73 3,14 3,83 1,23 
40 275 275 463 88 111 111 137 86 76 76 112 40 10 10 18 2 1,79 1,03 3,39 0,94 
45 101 101 122 80 74 74 78 70 38 50 57 8 - - - - 1,44 1,56 1,62 1,14 
 
Anhang 27:  Aktivitätskonzentrationen von 238U, 226Ra, 210Pb und 137Cs sowie das 238U:226Ra-Verhältnisse in rezenten Sedimentprobenahmestelle K4 aus der Vorsperre Neuensalz (n = 2) 
Tiefe [cm] 238U [Bq*kg-1] 226Ra (Bq*kg-1) 210Pb (Bq*kg-1) 137Cs (Bq*kg-1) 238U:226Ra 
 Mittelwert Median Max Min Mittelwert Median Max Min Mittelwert Median Max Min Mittelwert Median Max Min Mittelwert Median Max Min 
5 370 370 547 193 235 235 248 222 203 203 254 153 37 37 42 31,61 1,54 1,54 2,21 0,87 
10 417 417 551 283 284 284 301 266 200 200 259 140 39 39 46 31,59 1,45 1,45 1,83 1,06 
15 695 695 851 538 429 429 429 429 305 305 373 236 47 47 53 40,32 1,62 1,62 1,99 1,25 
20 594 594 740 449 356 356 399 313 220 220 287 153 39 39 45 31,71 1,65 1,65 1,86 1,44 
25 1036 1036 1371 701 516 516 575 457 416 416 521 310 48 48 59 37,34 1,96 1,96 2,39 1,53 
30 754 754 892 617 504 504 518 490 356 356 475 238 69 69 85 52,52 1,49 1,49 1,72 1,26 
35 481 481 531 432 427 427 439 415 276 276 325 228 69 69 74 64,72 1,13 1,13 1,28 0,98 
40 411 411 556 266 385 385 456 313 288 288 401 175 73 73 102 44,62 1,03 1,03 1,22 0,85 
45 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 
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Anhang 28: Trockendichte, Wassergehalt und Porosität der rezenten Sedimente der Vorsperre Neuensalz aus Probenahmestelle K3 (n = 3) 
Tiefe (cm) Trockendichte (g*cm-3) sd Wassergehalt (%) sd Porosität (%) sd 
1 0,61 0,26 49 13 75 0,71 
2 0,48 0,08 50 18 64 0,61 
3 0,50 0,21 49 17 64 0,63 
5 0,40 0,03 49 14 43 0,24 
7 0,49 0,14 46 10 47 0,33 
9 0,45 0,01 50 13 50 0,29 
11 0,44 0,03 49 13 48 0,32 
13 0,46 0,01 48 16 49 0,34 
15 0,44 0,02 40 1 30 0,01 
17 0,48 0,03 40 4 32 0,03 
19 0,47 0,06 40 3 31 0,03 
21 0,48 0,03 41 4 33 0,07 
23 0,52 0,09 38 5 32 0,04 
25 0,53 0,10 38 4 33 0,03 
27 0,60 0,09 37 4 35 0,03 
29 0,65 0,17 37 5 38 0,03 
31 0,58 0,16 37 7 33 0,04 
33 0,59 0,16 36 8 33 0,06 
35 0,69 0,20 34 8 35 0,03 
37 0,73 0,19 34 8 37 0,03 
39 0,80 0,16 32 6 36 0,02 
41 0,86 0,08 30 5 37 0,05 
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Anhang 29: Elementkonzentrationen (mmol*kg-1) im feingeschnittenen Sedimentkern der Vorsperre Neuensalz aus Probenahmestelle K3 (n = 3) 
Tiefe [cm] Mg sd Al sd Ca sd V sd Cr sd Fe sd Co sd Cu sd Zn sd Ga sd As sd Rb sd 
1 278 27 1275 316 173 7 1,44 0,17 1,82 0,54 665 28 0,63 0,01 1,07 0,06 4,71 0,07 0,79 0,10 1,34 0,15 0,88 0,23 
2 281 24 1305 247 171 31 1,48 0,10 1,84 0,50 672 10 0,60 0,04 1,00 0,04 4,64 0,09 0,81 0,08 1,25 0,11 0,88 0,23 
3 277 49 1233 314 153 25 1,44 0,21 1,84 0,50 663 40 0,54 0,05 0,92 0,06 4,67 0,98 0,86 0,13 1,20 0,08 0,87 0,31 
5 286 23 1172 351 156 38 1,43 0,22 1,74 0,33 677 14 0,63 0,17 1,03 0,17 4,67 0,75 0,81 0,12 1,25 0,05 0,79 0,29 
7 309 23 828 721 144 29 1,04 0,87 1,96 0,39 699 13 0,65 0,21 1,17 0,00 3,73 2,07 0,79 0,10 1,26 0,00 0,75 0,14 
9 282 13 990 229 189 41 1,28 0,16 1,75 0,47 702 34 0,87 0,07 1,29 0,11 5,59 0,44 0,77 0,08 1,30 0,04 0,63 0,15 
11 275 7 967 166 189 32 1,26 0,16 1,79 0,50 702 8 0,86 0,06 1,26 0,08 5,64 0,36 0,82 0,06 1,33 0,03 0,63 0,13 
13 249 25 610 567 127 79 0,80 0,70 1,81 0,72 628 60 0,77 0,08 0,82 0,61 4,09 2,16 0,73 0,14 1,17 0,13 0,60 0,23 
15 282 10 1021 185 181 34 1,33 0,18 1,79 0,45 692 28 0,81 0,09 1,22 0,13 5,68 0,87 0,79 0,07 1,26 0,03 0,69 0,13 
17 285 12 1019 176 169 32 1,35 0,15 1,80 0,42 699 5 0,83 0,06 2,39 2,06 6,10 1,38 0,81 0,06 1,25 0,06 0,67 0,13 
19 298 14 1174 207 184 54 1,50 0,09 1,96 0,45 733 30 0,90 0,04 1,29 0,10 5,67 0,33 1,24 0,59 1,19 0,14 0,76 0,16 
21 329 21 1362 32 218 71 1,11 0,94 2,26 0,42 794 14 0,90 0,03 1,37 0,00 4,31 2,95 0,95 0,03 1,33 0,06 0,92 0,01 
23 340 15 1315 185 159 63 1,78 0,11 2,17 0,39 808 5 0,84 0,02 1,22 0,19 5,46 0,98 0,89 0,12 1,18 0,26 0,83 0,31 
25 351 27 1254 233 133 28 1,86 0,16 2,22 0,46 820 52 0,85 0,21 1,26 0,35 5,27 1,59 0,91 0,15 1,14 0,30 0,79 0,37 
27 357 55 1193 128 123 22 1,81 0,25 2,27 0,59 794 82 0,79 0,23 1,25 0,39 4,99 1,60 0,87 0,13 1,06 0,33 0,77 0,36 
29 365 78 1205 193 121 24 1,79 0,20 2,19 0,55 774 95 0,80 0,18 1,29 0,24 4,68 1,44 0,95 0,25 1,05 0,30 0,81 0,44 
31 397 68 1223 175 129 28 1,90 0,08 2,56 0,86 838 89 1,03 0,31 1,29 0,40 5,10 1,78 0,87 0,14 1,20 0,45 0,69 0,30 
33 388 87 1234 164 124 26 1,94 0,09 2,39 0,35 834 61 0,88 0,24 1,20 0,49 4,61 1,79 0,90 0,18 1,09 0,43 0,60 0,23 
35 487 156 1508 356 155 62 2,25 0,36 2,75 0,17 1013 305 1,06 0,36 2,57 2,20 6,08 2,63 1,15 0,19 1,34 0,53 0,74 0,23 
37 375 80 1260 109 111 10 1,98 0,11 2,37 0,33 830 72 0,82 0,29 1,00 0,24 3,95 1,59 0,76 0,08 0,88 0,35 0,51 0,15 
39 337 20 1310 79 114 7 2,09 0,13 2,32 0,33 816 90 0,71 0,07 0,88 0,08 3,59 0,45 0,88 0,18 0,76 0,12 0,46 0,07 
41 338 6 1306 176 105 7 2,12 0,18 2,33 0,35 830 63 0,69 0,03 0,85 0,01 3,14 0,17 0,74 0,08 0,69 0,02 0,45 0,11 
43 339 11 1266 141 101 4 2,07 0,14 2,30 0,38 840 71 0,68 0,05 0,85 0,04 3,10 0,13 0,73 0,07 0,67 0,01 0,43 0,10 
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Anhang 30: Elementkonzentrationen (mmol*kg-1) im feingeschnittenen Sedimentkern der Vorsperre Neuensalz aus Probenahmestelle K3 (n = 3) 
Tiefe [cm] Sr sd Y sd Zr sd Cd sd Cs sd Ba sd La sd Ce sd Pb sd Th sd U sd 
1 0,70 0,06 0,21 0,02 0,13 0,04 0,03 0,02 0,12 0,02 3,21 0,41 0,48 0,04 0,57 0,02 0,41 0,10 0,05 0,01 0,03 0,01 
2 0,70 0,08 0,21 0,01 0,12 0,02 0,03 0,01 0,15 0,02 3,19 0,43 1,04 0,64 0,57 0,02 0,42 0,11 0,05 0,01 0,03 0,00 
3 0,67 0,06 0,19 0,01 0,09 0,01 0,02 0,01 0,41 0,49 3,09 0,36 3,91 5,94 0,54 0,06 0,46 0,17 0,04 0,01 0,03 0,00 
5 0,66 0,10 0,20 0,04 0,11 0,03 0,03 0,02 0,21 0,18 3,05 0,51 3,01 4,43 0,54 0,05 0,45 0,18 0,04 0,01 0,03 0,01 
7 0,67 0,07 0,21 0,06 0,11 0,06 0,03 0,03 0,13 0,08 3,17 0,48 0,93 0,73 0,56 0,01 0,48 0,19 0,04 0,01 0,04 0,02 
9 0,70 0,05 0,25 0,03 0,16 0,03 0,05 0,02 0,11 0,01 3,16 0,40 0,44 0,04 0,51 0,06 0,31 0,05 0,04 0,01 0,05 0,01 
11 0,68 0,04 0,25 0,02 0,17 0,03 0,05 0,03 0,22 0,17 3,29 0,20 2,21 3,03 0,51 0,06 0,28 0,01 0,04 0,01 0,04 0,01 
13 0,64 0,11 0,23 0,04 0,15 0,04 0,05 0,03 0,11 0,02 2,93 0,43 0,39 0,08 0,45 0,12 0,18 0,11 0,04 0,01 0,04 0,01 
15 0,68 0,11 0,25 0,04 0,17 0,03 0,05 0,03 0,12 0,02 3,19 0,32 0,44 0,04 0,52 0,05 0,28 0,02 0,04 0,00 0,04 0,00 
17 0,65 0,11 0,26 0,02 0,17 0,03 0,05 0,03 0,12 0,02 3,20 0,27 0,58 0,23 0,53 0,03 0,30 0,03 0,04 0,00 0,05 0,01 
19 0,70 0,15 0,27 0,03 0,20 0,02 0,05 0,02 1,65 2,62 3,38 0,31 - - 0,54 0,07 0,27 0,01 0,04 0,00 0,07 0,02 
21 0,81 0,06 0,28 0,01 0,21 0,00 0,05 0,03 0,17 0,03 3,83 0,21 0,50 0,47 - - 0,32 0,06 0,05 0,00 0,06 0,02 
23 0,68 0,10 0,26 0,03 0,20 0,01 0,04 0,02 0,13 0,04 3,56 0,64 0,50 0,08 0,57 0,02 0,34 0,10 0,05 0,00 0,12 0,09 
25 0,63 0,12 0,25 0,04 0,20 0,01 0,04 0,02 0,12 0,04 3,67 0,77 0,51 0,07 0,57 0,03 0,36 0,08 0,04 0,01 0,17 0,11 
27 0,58 0,07 0,23 0,03 0,18 0,01 0,03 0,02 0,14 0,07 3,47 0,69 0,82 0,63 0,55 0,01 0,34 0,04 0,04 0,00 0,15 0,11 
29 0,56 0,10 0,22 0,03 0,18 0,02 0,03 0,02 0,45 0,62 3,39 0,72 3,60 5,55 0,53 0,01 0,32 0,03 0,04 0,00 0,14 0,10 
31 0,58 0,12 0,24 0,03 0,20 0,03 0,04 0,03 0,12 0,04 3,40 0,70 0,67 0,24 0,53 0,03 0,32 0,05 0,04 0,00 0,21 0,17 
33 0,57 0,11 0,23 0,03 0,20 0,03 0,04 0,03 0,46 0,63 3,21 0,71 4,03 6,25 0,55 0,03 0,31 0,06 0,04 0,00 0,13 0,13 
35 0,71 0,21 0,29 0,11 0,23 0,06 0,05 0,03 0,72 0,85 4,03 1,24 4,13 4,05 0,70 0,31 0,40 0,13 0,05 0,02 0,13 0,17 
37 0,54 0,07 0,23 0,02 0,19 0,02 0,03 0,02 0,08 0,02 2,92 0,37 0,46 0,05 0,56 0,03 0,29 0,04 0,04 0,00 0,13 0,20 
39 0,55 0,05 0,22 0,01 0,19 0,03 0,01 0,01 0,65 0,99 2,85 0,07 2,62 3,82 0,58 0,02 0,30 0,02 0,04 0,00 0,02 0,02 
41 0,53 0,10 0,22 0,01 0,20 0,04 0,01 0,01 0,07 0,01 2,74 0,31 0,43 0,01 0,58 0,01 0,27 0,04 0,04 0,00 0,02 0,01 
43 0,49 0,07 0,23 0,01 0,19 0,03   0,07 0,01 2,72 0,27 0,42 0,03 0,58 0,03 0,26 0,04 0,04 0,00 0,01 0,002 
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1 1,52 0,05 2,90 0,35 0,45 0,18 0,21 0,02 0,58 0,36 1,34 0,05 0,63 0,17 5,07 5,05 12,7 2,5 0,02 0,002 3,06 0,86 28,81 0,1 
2 1,37 0,04 2,81 0,10 0,34 0,00 0,19 0,03 1,13 1,38 2,06 0,73 0,86 0,45 4,45 2,36 12,1 1,3 0,01 0,003 4,05 2,15 27,15 8,5 
3 1,44 0,12 2,87 0,14 0,12 0,11 0,18 0,04 0,36 0,27 2,40 1,49 1,39 1,33 2,97 0,01 12,2 0,2 0,01 - 6,73 6,68 36,51 24,0 
5 1,57 0,07 3,07 0,11 0,54 0,02 0,22 0,02 0,49 0,21 1,91 0,68 0,89 0,47 6,76 4,30 13,9 0,7 0,02 0,005 4,31 2,35 16,92 8,1 
7 1,51 0,08 3,05 0,19 0,35 0,09 0,21 0,05 0,19 0,02 1,25 0,03 1,10 0,82 5,62 2,51 13,7 0,0 0,02 0,009 5,28 3,98 15,08 10,2 
9 1,50 0,07 3,03 0,09 0,50 0,20 0,19 0,03 0,43 0,48 1,96 1,07 1,19 0,75 5,09 4,23 13,7 0,4 0,02 0,005 5,86 3,79 16,96 0,7 
11 1,55 0,00 2,96 0,12 0,38 0,01 0,18 0,04 1,07 1,56 2,09 1,18 1,13 0,67 3,86 2,72 13,4 0,8 0,02 0,005 5,47 3,32 17,33 7,3 
13 1,47 0,17 2,95 0,20 0,52 0,08 0,18 0,03 0,35 0,31 2,64 2,17 1,15 0,78 7,31 1,29 13,3 0,9 0,02 0,005 5,58 3,79 16,50 8,8 
15 1,50 0,13 2,92 0,19 0,29 0,17 0,18 0,03 0,23 0,14 2,41 1,51 1,18 0,74 3,26 3,22 12,9 1,3 0,02 0,004 5,64 3,75 21,51 13,0 
17 1,47 0,08 3,00 0,01 0,69 0,34 0,18 0,03 0,16 0,03 1,41 0,05 1,24 0,29 5,89 0,72 13,1 0,9 0,02 0,004 4,97 0,11 28,76 23,0 
19 1,54 0,18 2,75 0,26 0,69 0,54 0,19 0,03 0,15 0,04 1,35 0,07 1,51 0,59 3,30 0,40 11,8 0,7 0,02 0,006 7,15 3,17 13,28 1,1 
21 1,45 0,14 2,54 0,33 0,74 0,25 0,16 0,04 0,32 0,16 2,08 1,28 1,00 0,46 4,37 1,98 9,4 3,1 0,02 0,006 4,90 2,41 30,95 25,9 
23 1,43 0,14 2,62 0,25 0,71 0,15 0,17 0,03 0,22 0,13 1,47 0,01 1,58 1,15 5,75 0,10 10,9 2,0 0,75 1,270 6,72 4,12 27,29 16,7 
25 1,34 0,22 2,23 0,49 0,44 0,28 0,13 0,05 0,22 0,03 3,27 2,93 1,02 0,84 2,98 1,99 6,9 3,8 0,09 - 4,70 3,78 15,43 9,3 
27 1,28 0,19 2,20 0,47 0,54 0,38 0,12 0,06 0,30 0,22 1,41 0,00 1,54 1,75 3,58 2,62 6,5 3,8 0,14 - 2,49 0,48 18,58 14,7 
29 1,42 0,04 2,38 0,21 0,69 0,25 0,13 0,04 0,10 0,00 1,30 0,17 1,44 1,48 4,78 2,69 7,3 2,1 0,01 0,001 2,79 0,16 33,48 20,6 
31 1,42 0,12 2,42 0,37 0,70 0,46 0,13 0,05 0,18 0,05 1,24 0,09 1,07 0,81 5,82 4,32 7,9 3,3 0,02 0,007 5,04 3,83 30,06 18,8 
33 1,25 0,22 1,73 0,77 0,43 0,38 0,09 0,03 0,12 0,03 2,05 1,19 0,75 0,36 3,44 3,84 4,9 3,6 0,08 0,091 3,49 1,54 17,03 15,7 
35 1,30 0,19 2,02 0,02 0,53 0,10 0,11 0,03 0,16 0,01 1,97 1,09 1,06 0,82 3,20 1,24 4,2 0,0 - - 2,64 0,13 11,44 8,4 
37 1,40 0,12 2,38 0,46 0,44 0,31 0,11 0,03 0,82 1,09 1,51 0,23 1,64 1,70 3,56 3,98 6,8 3,7 0,18 0,233 7,64 8,00 30,42 39,7 
39 1,26 0,13 2,28 0,02 0,52 0,32 0,10 0,03 0,25 0,09 1,58 0,00 1,23 1,19 3,58 3,07 4,6 1,1 0,36 - 2,46 0,28 4,51 0,8 
41 1,12 0,12 1,77 0,16 0,33 0,33 0,08 0,02 0,35 0,41 1,28 0,11 6,25 9,96 1,02 0,09 3,8 0,3 0,01 - 2,27 0,30 6,51 1,8 
43 1,10 0,16 1,72 0,32 0,49 0,22 0,10 0,00 0,19 0,07 1,36 0,06 1,34 1,44 2,32 1,28 3,3 0,7 - - 2,32 0,38 4,11 - 
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Anhang 32: pH-Wert, Leitfähigkeit, (NO3)
-, (NO2)
-, (SO4)
2-, (Cl)- [n = 3], TC, DOC, DIC und TN [n = 2] in dem untersuchten Porenwasser des Sedimentkerns aus Probenahmestelle K3 
Tiefe 
 [cm] 
pH sd Lf 
(µs*cm-1) 




















1 7,5 0,234 1010 26 162 - 126 - 36 - 14,73 - 13 10 1,78 0,16 2,71 0,99 1,46 0,05 
2 7,5 0,04 1062 28 137 10,7 88 8,37 50 19 14,79 9,32 36 47 1,63 0,26 8,89 3,70 1,57 0,16 
3 7,6 0,035 1107 24 125 19,8 78 4,95 48 25 14,61 7,78 17 20 2,35 0,82 8,09 1,00 1,51 0,06 
5 7,5 0,06 1172 41 139 16,3 101 12,73 38 29 14,42 8,49 32 17 2,98 1,65 3,09 1,83 1,44 0,09 
7 7,7 0,215 1083 6 137 14,1 105 0,71 33 13 14,18 8,49 11 10 1,23 0,86 5,15 1,40 1,51 0,05 
9 7,4 0,06 1113 13 147 21,9 110 5,66 37 16 13,91 6,36 22 4 1,63 0,35 2,01 0,75 1,49 0,02 
11 7,5 0,065 1118 15 131 28,3 96 14,14 35 14 13,64 9,19 27 24 1,28 0,88 3,51 1,37 1,51 0,07 
13 7,4 0,025 1120 18 134 18,4 99 8,49 35 10 13,27 7,78 22 21 1,92 0,56 2,49 1,06 1,51 0,10 
15 7,4 0,03 1076 11 153 27,6 115 12,02 38 16 12,86 4,95 13 10 1,48 0,12 2,96 1,18 1,48 0,07 
17 7,5 0,075 1093 13 144 24,0 110 18,38 34 6 12,53 4,24 22 31 1,52 0,12 6,00 2,30 1,53 0,19 
19 7,4 0,074 1015 5 142 4,5 104 6,64 38 2 12,11 4,4 24 24 1,51 0,21 3,11 2,56 1,44 0,08 
21 7,3 0,074 1074 7 150 7,5 107 0,11 43 7 11,79 3,59 36 47 1,48 0,09 6,20 5,34 1,47 0,07 
23 7,2 0,04 919 73 144 13,8 108 9,86 36 4 11,55 2,64 18 20 1,51 0,23 4,90 2,45 1,44 0,08 
25 7,1 0,044 873 27 131 18,9 91 19,61 41 1 11,29 1,28 27 32 1,48 0,07 4,87 2,44 1,48 0,05 
27 7,2 0,02 862 11 115 23,1 80 28,53 35 5 11,09 0,12 17 15 1,80 0,78 7,37 6,45 1,58 0,28 
29 7,1 0,042 869 5 127 1,0 85 11,2 42 12 10,97 0,79 19 21 1,56 0,11 2,48 1,61 1,42 0,03 
31 7,1 0,021 817 6 131 25,0 77 26,88 54 2 10,76 0,41 23 19 1,36 0,12 9,40 8,35 1,45 0,06 
33 7,1 0,087 774 27 115 23,6 68 27,6 47 4 10,67 0,28 26 32 1,24 0,04 5,41 4,73 1,44 0,04 
35 7,0 0,032 679 27 119 13,0 68 9,47 51 4 10,56 0,26 21 24 1,46 0,40 1,97 0,79 1,43 0,04 
37 7,2 0,02 703 6 109 14,2 56 8,48 53 6 10,41 1,18 31 26 1,55 0,03 3,54 2,13 1,42 0,02 
39 7,3 0,04 686 8 108 15,0 55 12,15 53 3 10,26 0,22 43 - 1,41 - 2,73 - 1,45 - 
41 7,2 0,036 678 2 112 25,8 55 10,04 57 16 10,32 0,56 18 14 1,64 0,20 2,40 0,65 1,46 0,06 
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Anhang 33: Ausgewählte physikochemische Parameter des Abflusswassers der Vorsperre Neuensalz [aus (LTV 2012)] im Zeitraum von 2007 bis 2012 





















2007 10 Mittelwert ± sd 108 ± 22 8,2 ± 0,5 4 ± 0,98 2 ± 1,1 534 ± 276 536 ± 130 0,673 ± 0,33 1,132 ± 0,1 1,095 ± 0,08 0,675± 0,05 
  Min. 87 7,7 2,00 0,6 94 191 0,143 0,055 0,998 0,617 
  Median 107 8,0 4,55 2,0 566 569 0,564 0,728 1,073 0,679 
  Max. 159 9,4 5,20 4,2 977 648 1,289 2,730 1,223 0,741 
2008 11 Mittelwert ± sd 114 ± 37 8,4 ± 0,6 4 ± 0,57 2 ± 0,6 413 ± 207 515 ± 44 0,791 ± 0,50 2,292 ± 2 1,093 ± 0,08 0,684 ± 0,16 
  Min. 59 7,8 2,60 1,5 166 435 0,197 0,109 0,973 0,288 
  Median 111 8,2 3,60 2,0 394 529 0,627 2,002 1,098 0,699 
  Max. 186 9,5 4,40 3,5 742 562 1,970 6,917 1,248 0,987 
2009 11 Mittelwert ± sd 105 ± 24 8,2 ± 0,6 4 ± 0,66 2 ± 0,4 351 ± 204 554 ± 103 1,045 ± 0,84 3,548 ± 3,1 1,082 ± 0,19 0,662± 0,13 
  Min. 78 7,6 3,20 0,8 111 411 0,179 0,073 0,649 0,329 
  Median 94 7,9 3,90 1,6 297 575 0,895 2,184 1,123 0,699 
  Max. 147 9,1 5,50 2,0 744 662 3,044 8,919 1,297 0,782 
2010 10 Mittelwert ± sd 112 ± 29 8,3 ± 0,7 5 ± 1,33 2 ± 0,6 443 ± 95 567 ± 95 0,951 ± 0,51 2,086 ± 1,2 1,028 ± 0,08 0,630 ± 0,05 
  Min. 83 7,5 2,40 1,2 294 421 0,358 0,291 0,873 0,535 
  Median 104 8,1 4,20 1,9 461 566 0,913 2,366 1,035 0,638 
  Max. 175 9,6 6,80 2,8 569 732 1,970 4,187 1,148 0,699 
2011 11 Mittelwert ±  109 ± 15 8,3 ± 0,4 4 ± 0,67 1± 0,3 309 ± 122 596 ± 59 0,562 ± 0,55 2,845 ± 1,8 1,103 ± 0,19 0,749 ± 0,09 
  Min. 87 7,7 3,20 0,9 173 525 0,125 0,346 0,599 0,576 
  Median 112 8,4 4,20 1,4 262 568 0,394 3,549 1,135 0,741 
  Max. 130 8,8 5,40 2,0 592 685 1,970 5,097 1,297 0,864 
2012 5 Mittelwert ± sd 107 ± 17 8,1 ± 0,6 4 ± 0,69 2 ± 1,6 448 ± 387 450 ± 62 1,128 ± 0,92 2,774 ± 3,1 1,013 ± 0,17 0,650 ± 0,14 
  Min. 88 7,5 3,00 1,3 360 347 0,728 3,337 0,823 0,494 
  Median 116 8,4 3,50 1,3 280 461 0,877 3,640 0,998 0,658 
  Max. 121 8,8 4,50 1,0 229 516 1,576 5,279 1,248 0,823 
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Anhang 34: Ausgewählte physikochemische Parameter des Zuflusswassers der Vorsperre Neuensalz [aus (LTV 2012)] im Zeitraum von 2007 bis 2012 
Jahr 
 





















2007 10 Mittelwert ± sd 96 ± 4 7,7 ± 0,2 5 ± 2,6 4 ± 3,7 677 ± 196 485 ± 89 1,99 ± 1,2 1,77 ± 0,64 1,02 ± 0,09 0,62 ± 0,09 
  Min. 87 7,4 3,20 1,8 348 334 1,021 0,637 0,823 0,411 
  Median 96 7,7 4,40 2,8 657 498 1,674 1,702 1,035 0,617 
  Max. 103 7,9 12,00 12,8 973 578 5,014 2,912 1,123 0,741 
2008 11 Mittelwert ± sd 98 ± 3 7,9 ± 0,1 4 ± 1,7 4 ± 1,8 467 ± 193 432 ± 63 1,82 ± 1,1 1,54 ± 0,51 0,95 ± 0,14 0,62 ± 0,010 
  Min. 93 7,7 2,50 2,1 234 339 0,949 0,692 0,649 0,411 
  Median 98 7,9 3,10 3,9 482 442 1,522 1,620 0,998 0,658 
  Max. 103 8,1 8,50 7,5 863 556 4,298 2,366 1,098 0,741 
2009 11 Mittelwert ± sd 92 ± 8 7,9 ± 0,1 4 ± 0,6 4 ± 2 394 ± 171 459 ± 51 1,75 ± 0,62 1,46 ± 1,0 1,00 ± 0,11 0,66 ± 0,07 
  Min. 78 7,7 2,70 1,4 182 387 1,021 0,619 0,823 0,535 
  Median 93 7,9 4,00 2,7 352 445 1,594 1,183 1,023 0,658 
  Max. 106 8,0 4,90 8,0 740 552 3,044 4,187 1,198 0,741 
2010 10 Mittelwert ± sd 95 ± 2 7,8 ± 0,2 4 ± 1,2 3 ± 1,4 520 ± 122 442 ± 55 1,57 ± 0,86 1,56 ± 0,59 0,95 ± 0,07 0,61 ± 0,05 
  Min. 92 7,4 2,90 2,2 361 355 0,860 0,692 0,848 0,535 
  Median 95 7,9 3,85 2,9 527 459 1,271 1,766 0,948 0,617 
  Max. 98 8,1 6,50 7,2 742 512 3,939 2,548 1,098 0,699 
2011 11 Mittelwert ± sd 94 ± 4 7,9 ± 0,1 5 ± 1,6 3 ± 1,4 402 ± 92 537 ± 91 1,18 ± 0,42 1,76 ± 1,64 1,00 ± 0,08 0,71 ± 0,08 
  Min. 87 7,8 2,70 1,5 310 437 0,537 0,546 0,873 0,576 
  Median 94 7,9 4,30 2,9 381 506 1,056 0,947 1,023 0,699 
  Max. 102 8,2 7,10 5,8 576 707 2,149 5,279 1,123 0,823 
2012 5 Mittelwert ± sd 98 ± 4 8,0 ± 0,2 4 ± 1,7 2 ± 2 481 ± 412 394 ± 55 1,02 ± 0,91 1,13 ± 1,1 0,93 ± 0,11 0,62 ± 0,08 
  Min. 94 7,6 2,40 2,0 367 331 0,889 0,892 0,873 0,535 
  Median 99 8,0 3,00 2,1 305 390 0,904 0,646 0,873 0,576 
  Max. 102 8,1 6,60 2,4 279 481 1,146 0,491 1,123 0,741 
 





Anhang 35: Sauerstoffsättigungsindex, pH-Wert und totaler organischer Kohlenstoff in Zufluss- [VSNZF] bzw. 
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Anhang 36: Konzentrationen von Mgtot, Catot, Mntot, und Fetot in Zufluss- [VSNZF] bzw. Abflusswasser [VSNAB] der 
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Anhang 37: Konzentrationen von [PO4]
3-, [NO3]
- und [SO4]
2- in Zufluss- [VSNZF] bzw. Abflusswasser [VSNAB] der 
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Anhang 38: Konzentration von Uran in fester und gelöste Phaser im Vergleich zum Verteilungskoeffizienten im 
Sedimentkern aus Probenahmestelle K3 




Kd Log (Kd) 
1 31,03 0,0288 1077 3,03 
2 33,03 0,0271 1217 3,09 
3 30,17 0,0365 826 2,92 
5 33,54 0,0169 1983 3,30 
7 35,00 0,0151 2321 3,37 
9 50,18 0,0170 2959 3,47 
11 43,76 0,0173 2524 3,40 
13 35,19 0,0165 2133 3,33 
15 40,80 0,0215 1897 3,28 
17 51,19 0,0288 1780 3,25 
19 66,65 0,0133 5018 3,70 
21 62,93 0,0309 2033 3,31 
23 115,60 0,0273 4237 3,63 
25 165,17 0,0154 10704 4,03 
27 150,77 0,0186 8115 3,91 
29 140,98 0,0335 4211 3,62 
31 213,60 0,0301 7107 3,85 
33 127,44 0,0170 7482 3,87 
35 134,31 0,0114 11742 4,07 
37 131,66 0,0304 4328 3,64 
39 23,21 0,0045 5148 3,71 
41 16,03 0,0065 2464 3,39 
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Anhang 39: Korrelation zwischen Uran und Aluminium (links, R2 = -0,28, p = 0,23) sowie Eisen (rechts, R2 = 0,047, 
p = 0,45) in der Sedimenttiefe von 23-39 cm der Vorsperre Neuensalz aus Probenahmestelle K3 
 
Anhang 40: Korrelation zwischen mit NaAc extrahierbarem Uran und Eisen (R2 = 0,56, p = 0,002) im Sedimentkern 
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Anhang 41:  Gehalt an Uran in den Fraktionen der sequentiellen Extraktion, Auftragung als µmol*kg-1, und Totalgehalte der Sedimentkerne aus Probenahmestelle K3 (n = 3). 









wäss. sd aus. sd org. sd carb. sd ox. sd res. sd 
1 0,210 0,061 0,572 0,168 21,112 7,063 1,414 0,598 0,000 0,000 7,542 0,542  18,835 7,323 
2 0,260 0,134 0,910 0,646 25,754 4,059 2,040 0,606 0,000 0,000 8,511 1,423  33,034 1,845 
3 0,219 0,116 0,633 0,201 22,022 4,108 1,516 0,478 0,000 0,000 7,487 0,452  30,171 3,172 
5 0,231 0,177 0,667 0,184 25,384 11,455 1,897 1,217 0,000 0,000 7,927 1,323  33,539 13,578 
7 0,154 0,063 0,889 0,446 29,672 13,680 2,292 1,228 0,001 0,001 8,802 2,027  35,004 20,976 
9 0,241 0,179 1,687 1,023 34,167 7,793 3,553 0,402 0,001 0,000 8,706 0,972  50,185 6,968 
11 0,321 0,197 1,277 0,764 29,702 5,271 3,414 0,363 0,001 0,000 9,279 0,220  43,756 5,156 
13 0,609 0,461 1,248 0,883 33,386 8,711 2,506 0,702 0,001 0,000 8,863 0,137  35,185 7,908 
15 0,467 0,263 1,025 0,220 32,644 0,907 1,822 1,599 0,001 0,000 8,850 0,340  40,802 1,214 
17 0,311 0,354 1,488 0,422 35,996 8,293 2,206 2,087 0,001 0,000 9,040 0,542  51,187 6,302 
19 0,756 0,314 1,979 0,525 49,666 13,433 2,742 1,402 0,001 0,000 9,447 1,084  66,650 15,886 
21 1,205 0,713 3,659 1,994 41,980 37,094 4,663 2,424 0,001 0,001 9,549 3,722  62,926 24,252 
23 1,055 0,553 5,848 2,609 90,759 56,578 4,108 3,182 0,001 0,000 10,516 3,438  115,602 89,644 
25 0,736 0,426 7,605 4,826 113,512 72,482 6,767 4,633 0,001 0,001 12,560 5,230  165,171 105,899 
27 0,700 0,546 8,960 7,407 110,825 80,952 7,590 6,099 0,001 0,001 12,701 6,260  150,772 108,453 
29 0,676 0,429 7,850 5,727 101,113 72,929 6,377 4,828 0,001 0,001 12,259 5,617  140,978 101,404 
31 0,877 0,624 12,464 10,148 188,847 158,135 5,062 8,425 0,002 0,002 13,905 7,538  213,602 171,064 
33 0,422 0,402 6,275 6,663 33,997 24,519 7,562 6,706 0,001 0,001 11,120 7,436  127,441 134,846 
35 0,562 0,733 6,095 9,031 88,285 136,228 4,891 7,183 0,001 0,001 8,473 4,241  134,309 170,025 
37 0,729 1,041 8,161 12,928 100,810 161,904 4,546 7,687 0,002 0,002 9,215 5,914  131,658 201,700 
39 0,178 0,127 1,398 1,354 12,938 12,756 1,076 1,089 0,000 0,000 6,907 2,089  23,213 17,797 
41 0,120 0,059 0,806 0,513 7,895 6,255 0,126 0,218 0,000 0,000 5,664 0,437  18,054 11,447 
43 0,083 0,029 0,398 0,441 5,865 2,536 0,286 0,130 0,000 0,000 5,621 0,261  12,470 2,916 
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Anhang 42: Gehalt an Eisen in den Fraktionen der sequentiellen Extraktion, Auftragung als mmol*kg-1, und Totalgehalte der Sedimentkerne aus Probenahmestelle K3 (n = 3). 









wäss. sd aus. sd org. sd carb. sd ox. sd res. sd 
1 0,292 0,091 0,481 0,102 0,171 0,071 57,888 15,071 0,972 0,415 504,253 29,992  418,27 201,658 
2 0,301 0,092 0,572 0,230 0,351 0,128 51,975 14,853 1,073 0,390 530,232 17,053  671,79 10,073 
3 0,266 0,099 0,627 0,154 0,240 0,095 46,542 16,921 1,054 0,360 495,033 30,839  662,66 40,119 
5 0,304 0,113 0,525 0,109 0,355 0,263 59,291 28,054 1,073 0,319 506,142 23,015  677,24 14,282 
7 0,283 0,053 0,447 0,152 0,832 0,890 63,371 32,889 1,207 0,362 528,026 5,539  699,02 12,857 
9 0,301 0,035 0,598 0,093 0,678 0,512 77,869 24,987 1,157 0,263 511,326 19,327  702,44 34,301 
11 0,257 0,071 0,568 0,094 0,665 0,463 82,485 24,406 1,069 0,430 538,265 55,016  702,18 8,415 
13 0,336 0,188 0,587 0,223 0,574 0,447 73,799 17,559 1,307 0,458 516,701 43,142  628,02 59,702 
15 0,326 0,060 0,625 0,234 0,970 0,961 44,413 38,955 1,058 0,395 512,995 24,492  691,96 27,505 
17 0,196 0,170 0,614 0,186 0,675 0,712 48,395 44,889 1,038 0,350 538,099 27,234  699,13 4,842 
19 0,334 0,103 0,609 0,229 0,306 0,144 75,086 24,784 1,030 0,453 561,544 43,234  733,14 29,951 
21 0,326 0,073 0,638 0,255 0,308 0,308 91,008 18,504 1,010 1,134 607,031 37,973  793,93 13,787 
23 0,351 0,111 0,566 0,220 0,350 0,348 90,600 14,479 1,338 0,877 594,071 4,441  808,38 5,224 
25 0,325 0,061 0,546 0,201 0,205 0,138 89,969 18,182 1,384 0,691 607,754 9,695  820,22 52,297 
27 0,330 0,029 0,562 0,281 0,123 0,126 91,611 29,819 1,639 0,577 570,279 40,293  794,03 81,960 
29 0,306 0,064 0,530 0,208 0,188 0,064 81,168 22,327 1,636 0,544 575,898 37,079  773,80 94,702 
31 0,449 0,112 0,707 0,471 0,421 0,377 56,363 56,509 1,274 0,958 610,325 33,248  837,83 88,890 
33 0,405 0,065 0,670 0,583 0,153 0,104 63,597 60,635 1,155 0,543 639,647 36,492  833,79 60,531 
35 0,510 0,349 0,489 0,298 0,106 0,118 80,813 29,702 1,024 0,508 602,375 53,310  1013,21 305,127 
37 0,436 0,197 0,419 0,313 0,225 0,159 49,111 56,584 0,686 0,281 590,985 18,578  829,75 71,661 
39 0,321 0,061 0,311 0,076 0,125 0,154 50,893 11,700 0,682 0,251 580,768 73,894  816,120 90,000 
41 0,289 0,062 0,339 0,191 0,276 0,273 24,919 43,161 0,687 0,243 603,509 91,066  828,973 89,287 
43 0,286 0,072 0,168 0,062 0,147 0,122 74,546 13,635 0,650 0,244 602,169 103,393  843,003 70,421 
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Anhang 43: Gehalt an Mangan in den Fraktionen der sequentiellen Extraktion, Auftragung als mmol*kg-1, und Totalgehalte der Sedimentkerne aus Probenahmestelle K3 (n = 3). 









wäss. sd aus. sd org. sd carb. sd ox. sd res. sd 
1 0,29 0,03 1,90 0,26 0,02 0,01 7,90 1,04 0,11 0,03 7,45 0,83  11,60 5,47 
2 0,30 0,06 2,13 0,14 0,04 0,01 9,75 3,21 0,11 0,03 7,35 0,97  18,90 0,95 
3 0,26 0,05 1,82 0,30 0,02 0,01 7,59 1,55 0,12 0,02 7,06 0,97  17,06 0,36 
5 0,27 0,07 2,10 0,46 0,03 0,02 9,53 3,34 0,11 0,02 7,19 1,48  18,40 2,02 
7 0,28 0,03 2,42 0,48 0,04 0,03 10,27 3,86 0,11 0,01 7,52 0,76  18,19 2,06 
9 0,29 0,07 2,48 0,61 0,06 0,03 12,81 1,11 0,11 0,03 8,02 0,60  21,45 1,07 
11 0,25 0,03 1,98 0,31 0,05 0,01 11,82 0,88 0,08 0,02 7,68 0,16  20,25 0,35 
13 0,27 0,09 1,71 0,21 0,05 0,02 10,33 1,14 0,10 0,02 7,23 0,95  18,49 1,78 
15 0,26 0,08 1,87 0,60 0,06 0,05 6,51 5,73 0,08 0,01 7,31 0,85  17,92 1,00 
17 0,21 0,17 1,98 0,39 0,05 0,04 6,06 5,46 0,07 0,00 7,40 0,66  18,76 1,82 
19 0,24 0,05 1,92 0,29 0,02 0,01 8,78 1,66 0,07 0,02 7,59 0,61  18,16 2,42 
21 0,22 0,06 1,77 0,35 0,02 0,02 10,58 4,31 0,06 0,05 7,11 1,05  19,04 3,79 
23 0,23 0,03 1,69 0,31 0,03 0,02 7,57 4,13 0,08 0,02 6,73 1,27  16,07 4,38 
25 0,25 0,02 1,79 0,35 0,02 0,01 5,55 3,12 0,06 0,01 6,25 0,72  14,35 4,27 
27 0,24 0,05 1,61 0,16 0,01 0,01 5,52 3,24 0,07 0,02 5,82 0,60  12,86 3,39 
29 0,22 0,02 1,37 0,14 0,01 0,00 4,68 2,89 0,08 0,05 5,48 0,35  12,50 3,14 
31 0,27 0,09 1,72 0,58 0,03 0,02 2,67 3,07 0,06 0,06 5,66 0,25  13,00 2,71 
33 0,27 0,12 1,64 0,73 0,01 0,01 2,97 3,18 0,06 0,02 6,08 0,40  12,13 1,72 
35 0,24 0,14 1,56 0,81 0,01 0,01 3,50 1,30 0,05 0,02 5,89 0,60  17,61 10,51 
37 0,22 0,13 1,51 0,60 0,01 0,01 4,12 3,95 0,05 0,02 6,11 1,19  13,09 3,75 
39 0,21 0,10 1,05 0,23 0,00 0,01 3,96 3,03 0,05 0,02 6,87 1,17  11,98 2,81 
41 0,16 0,03 0,98 0,23 0,02 0,02 3,75 6,50 0,05 0,01 6,62 1,96  14,22 6,12 
43 0,16 0,03 0,67 0,58 0,01 0,01 5,66 4,71 0,06 0,02 7,03 2,24  13,59 4,78 
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Anhang 44: Gehalt an Calcium in den Fraktionen der sequentiellen Extraktion Auftragung, als mmol*kg-1, und Totalgehalte der Sedimentkerne aus Probenahmestelle K3 (n = 3). 









wäss. sd aus. sd org. sd carb. sd ox. sd res. sd 
1 14,46 3,88 52,87 9,75 1,13 0,26 29,34 2,65 0,09 0,04 31,67 3,15 111 61 
2 13,71 2,50 61,91 24,72 1,95 1,29 37,80 16,28 0,10 0,03 38,68 9,60 171 31 
3 12,00 4,60 53,95 8,68 2,40 0,70 31,91 9,36 0,10 0,04 27,58 4,88 153 25 
5 11,03 5,68 50,84 8,68 1,13 0,24 32,14 8,74 0,09 0,03 31,75 9,24 156 38 
7 9,90 3,52 46,76 4,89 1,32 0,30 29,64 6,77 0,10 0,03 39,73 11,19 144 29 
9 12,05 6,18 65,94 33,02 0,87 0,33 37,66 5,66 0,10 0,03 40,57 11,21 189 41 
11 15,19 7,97 65,13 29,03 0,91 0,18 35,67 1,99 0,09 0,01 45,56 8,08 189 32 
13 18,41 6,47 63,35 2,10 1,11 0,15 33,59 7,23 0,09 0,02 43,08 3,72 127 79 
15 14,25 1,26 62,05 11,00 1,05 0,12 20,91 20,44 0,09 0,02 41,13 2,43 181 34 
17 7,39 6,98 67,90 20,00 1,03 0,13 20,13 19,11 0,09 0,01 42,34 1,93 169 32 
19 14,86 9,88 57,46 22,75 0,95 0,42 25,56 6,65 0,08 0,01 42,02 3,44 184 54 
21 15,09 9,07 72,17 43,15 0,68 0,30 38,64 26,85 0,06 0,03 47,80 3,79 218 71 
23 10,12 10,38 56,94 32,88 1,75 1,38 24,08 12,90 0,07 0,01 43,66 0,35 159 63 
25 9,46 6,68 42,46 9,68 1,41 0,65 17,34 5,16 0,06 0,00 46,32 3,32 133 28 
27 6,59 3,11 43,02 12,95 1,24 0,60 17,56 6,88 0,07 0,01 46,79 6,16 123 22 
29 7,83 5,77 40,86 10,65 1,36 0,38 17,84 7,28 0,07 0,01 40,15 3,22 121 24 
31 9,70 9,18 50,54 19,22 1,25 0,21 9,40 9,59 0,07 0,02 46,92 4,91 129 28 
33 7,63 4,08 36,60 9,08 1,05 0,26 10,06 10,73 0,06 0,02 47,67 9,37 124 26 
35 4,75 2,64 32,68 6,33 0,81 0,09 12,97 4,54 0,06 0,01 47,09 6,82 155 62 
37 3,87 3,35 33,27 6,70 1,18 0,65 8,97 8,70 0,06 0,01 46,63 5,08 111 10 
39 2,72 1,62 32,00 2,34 0,83 0,17 11,23 2,01 0,05 0,01 43,28 7,95 114 7 
41 3,62 2,50 32,40 3,26 1,24 0,43 3,72 6,45 0,06 0,01 43,42 1,23 103 8 
43 3,25 1,73 16,93 14,77 1,31 0,34 12,35 1,22 0,06 0,00 49,68 1,01 103 6 
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Anhang 45:  Gehalt an Thorium in den Fraktionen der sequentiellen Extraktion, Auftragung als µmol*kg-1, und Totalgehalte der Sedimentkerne aus Probenahmestelle K3 (n = 3). 









wäss. sd aus. sd org. sd carb. sd ox. sd res. sd 
1 0 0 0,006 0,003 0,059 0,063 1,954 0,572 0,067 0,047 45,689 2,209  28,6 14,3 
2 0 0 0,004 0,001 0,085 0,037 1,668 0,357 0,064 0,052 46,411 0,905  45,2 6,0 
3 0 0 0,006 0,000 0,091 0,064 1,816 0,627 0,076 0,076 47,572 1,729  41,7 8,4 
5 0 0 0,004 0,001 0,090 0,069 1,554 0,480 0,102 0,090 47,667 0,176  40,8 7,7 
7 0 0 0,003 0,001 0,044 0,017 1,232 0,242 0,093 0,095 46,169 0,721  41,5 7,5 
9 0 0 0,003 0,001 0,071 0,042 1,290 0,286 0,108 0,103 45,842 2,165  40,1 5,4 
11 0 0 0,002 0,001 0,049 0,026 1,395 0,575 0,113 0,085 45,485 1,933  40,4 5,1 
13 0 0 0,003 0,001 0,056 0,015 1,585 0,773 0,138 0,086 45,495 2,813  36,8 10,3 
15 0 0 0,005 0,003 0,079 0,033 0,917 0,801 0,079 0,054 45,228 3,729  41,8 4,3 
17 0 0 0,006 0,005 0,046 0,024 0,957 1,014 0,143 0,056 45,607 1,386  42,8 3,3 
19 0 0 0,010 0,003 0,024 0,014 1,498 0,804 0,150 0,048 42,694 1,096  44,7 4,7 
21 0 0 0,012 0,007 0,035 0,035 1,898 1,052 0,222 0,248 39,525 5,779  47,7 2,1 
23 0 0 0,009 0,003 0,129 0,021 2,308 0,229 0,092 0,028 39,719 2,825  45,0 3,9 
25 0 0 0,008 0,003 0,068 0,026 2,187 0,288 0,074 0,020 38,985 3,583  44,2 5,7 
27 0 0 0,010 0,003 0,085 0,101 2,193 0,510 0,114 0,044 38,583 1,612  42,2 3,0 
29 0 0 0,009 0,001 0,074 0,050 2,068 0,395 0,078 0,018 38,533 1,987  42,4 3,9 
31 0 0 0,010 0,003 0,082 0,027 1,469 1,381 0,115 0,057 37,306 2,566  41,1 2,5 
33 0 0 0,009 0,001 0,045 0,029 1,572 1,391 0,118 0,012 37,419 1,999  41,5 3,2 
35 0 0 0,008 0,000 0,026 0,017 2,365 0,423 0,077 0,022 37,803 1,553  53,2 21,2 
37 0 0 0,009 0,001 0,053 0,038 1,345 1,228 0,075 0,014 35,339 3,852  41,0 1,1 
39 0 0 0,009 0,001 0,012 0,002 2,367 0,640 0,068 0,020 39,085 4,053  41,3 1,0 
41 0 0 0,009 0,004 0,050 0,039 0,621 1,075 0,079 0,045 35,804 0,954  40,8 6,9 
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